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Diante da grande diversidade de compostos químicos chegando às águas naturais, é de 
grande interesse conhecer os efeitos destes nos organismos aquáticos. No Brasil, ainda são 
poucos os estudos visando estudar os efeitos dos agentes xenobióticos nas espécies 
endêmicas. Nesse sentido, no presente trabalho, são apresentados os resultados da 
toxicidade de três compostos químicos (fipronil, nitrato de chumbo e naftaleno) em duas 
espécies de peixes nativas: Rhamdia quelen e Astyanax sp, além de um bioensaio com a 
espécie de peixe exótica Danio rerio exposto ao fipronil. Para avaliação da toxicidade 
subcrônica destes compostos, utilizamos biomarcadores genéticos (teste do micronúcleo 
písceo e ensaio cometa) e bioquímicos (acetilcolinesterase muscular e cerebral, 
etoxiresorufina-O-deetilase, glutationa S-transferase e lipoperoxidação). Na exposição ao 
pesticida fipronil podemos observar que os biomarcadores utilizados apresentaram 
respostas positivas frente à contaminação, mesmo em concentrações tidas como seguras 
pela legislação internacional. Em R. quelen, a concentração tida como segura pela 
Comunidade Européia (0,10 µg/l) proporcionou aumento na freqüência de micronúcleos e 
alterações morfológicas nucleares, quebras no DNA, aumento da AchE cerebral e a 
concentração 0,23µg/l (concentração ambientalmente realística) promoveu aumento na 
atividade da GST. Em Astyanax sp, a concentração 0,10 µg/l promoveu quebras no DNA, 
diminuição da AchE muscular e aumento da GST. Em D. rerio, somente a 
acetilcolinesterase se mostrou alterada frente à contaminação com o fipronil, na 
concentração 0,23 µg/l. Na exposição das espécies R. quelen e Astyanax sp ao chumbo 
inorgânico verificamos que a legislação nacional (Resolução 357, CONAMA 2005) 
estabelece como valor seguro a concentração 0,01 mg/l, concentração esta capaz de 
provocar alterações nas duas espécies de peixe nativas (em R. quelen, a concentração 0,01 
mg/l provou aumento na AchE muscular e inibição da EROD e em Astyanax sp, essa 
concentração provou quebras no DNA, aumento da AchE muscular e inibição da GST). Na 
exposição das espécies ao naftaleno, evidenciamos que a espécie Astyanax sp respondeu 
melhor à contaminação, apesar de respostas frente à contaminação serem observadas nas 
duas espécies, em baixas concentrações, em diversos biomarcadores. A concentração 3 
mg/l (bastante inferior a concentrações ambientais) provocou, em R. quelen, aumento na 
freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares, quebras no DNA, 




níveis de LPO e em Astyanax sp expostos à essa concentração, observamos aumento na 
freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares, quebras no DNA (já 
evidenciado nas concentrações inferiores), diminuição da atividade da AchE muscular (já 
evidenciado nas concentrações inferiores), aumento de atividade das enzimas de 
metabolismo EROD e GST e aumento nos níveis de lipoperoxidação. Esses resultados, em 
conjunto, nos mostram que as espécies de peixes nativas R. quelen e Astyanax sp podem 
ser utilizadas para avaliação da toxicidade de compostos químicos em condições 
laboratoriais, como as utilizadas nesse trabalho e a elevada toxicidade dos compostos 







Since many different chemical compounds reach natural waters, it is of great interest to 
know the effects of these compounds in aquatic organisms. Few studies were conducted in 
Brazil on the effects of xenobiotic agents in endemic species. Therefore, the present study 
shows the toxicity results of three chemical compounds (fipronil, lead nitrate and 
naphthalene) in two native fish species: Rhamdia quelen and Astyanax sp, as well as a 
bioassay with the exotic fish species Danio rerio exposed to fipronil. In order to assess the 
subchronic toxicity of these compounds, we used genetic (the piscine micronucleus test 
and comet assay) and biochemical (muscle and brain acetylcholinesterase, ethoxyresorufin-
O-deethylase, glutathione S-transferase and lipoperoxidation) biomarkers. Following the 
exposure to fipronil we observed that the biomarkers used had positive responses to 
contamination, even in concentrations considered to be safe by the international legislation. 
In R. quelen, the concentration considered to be safe by the European Community (0.10 
µg/l) increased the frequency of micronuclei and nuclear morphology alterations, DNA 
breaks, increase brain AchE activity, and the concentration of 0.23µg/l (environmentally 
realistic concentration) promoted the increase of GST activity. In Astyanax sp, the 0.10 
µg/l concentration promoted DNA breaks, decrease of muscle AchE activity and increase 
of GST activity. In D. rerio, only the acetylcholinesterase activity was altered because of 
the contamination with fipronil, in the concentration of 0.23 µg/l. In the exposure of R. 
quelen and Astyanax SP species to inorganic lead, we found that the Brazilian legislation 
(Resolution 357, CONAMA 2005) establishes a concentration of 0.01 mg/l as a safe value. 
This concentration can cause alterations in the two native fish species, (in R. quelen, the 
concentration of 0.01 mg/l increased the muscle AchE activity and inhibition of EROD, 
and in Astyanax sp, this concentration caused DNA breaks, increase in muscle AchE 
activity and inhibition of GST). Following the exposure of the species to naphthalene, we 
found that the Astyanax sp species had a better response to contamination, despite the fact 
that both species responded to contamination, in low concentrations, in several biomarkers. 
The concentration of 3 mg/l (much lower than environmental concentrations) in R. quelen 
increased the frequency of micronuclei and nuclear morphology alterations, DNA breaks, 
increase in brain AchE activity, inhibition of m muscle AchE and decrease in the LPO 
levels, and in Astyanax sp exposed to this concentration, we noticed an increase in the 




reported in lower concentrations), decrease in muscle AchE activity (already reported in 
lower concentrations), increase in the activity of EROD and GST metabolic enzymes and 
increase in the lipoperoxidation levels. These combined results show that the native fish 
species R. quelen and Astyanax sp can be used in the assessment of the toxicity of chemical 
compounds in laboratory conditions, such as those used in the present study, and the high 
toxicity of the tested chemical compounds.  






Consideráveis variações interindividuais em resposta a uma injúria ambiental são 
comumente observadas (LEE; STEINERT, 2003). Como essa variabilidade pode interferir 
na avaliação de toxicidade, recomenda-se um elevado número de indivíduos na amostra, 
para promover uma melhor avaliação de risco ambiental (LEMOS et al., 2005). Quando se 
trabalha em bioensaios ou em biomonitoramento, grande número de amostras é necessário 
na tentativa de se buscar a homogeneidade da amostra e permitir que se façam afirmações 
com relativa confiança estatística.  
O trabalho apresentado nessa tese foi desenvolvido em séries de bioensaios, cada 
bioensaio com vários grupos de exposição (mínimo três concentrações do contaminante 
testado e um grupo controle), sendo cada grupo com pelo menos 15 peixes. Dessa forma, 
percebe-se o número elevado de amostras gerado.  
Diante do problema gerado em relação ao elevado número de amostras a ser 
processado, o primeiro capítulo dessa tese é um artigo que estabelece um protocolo para 
preservação de amostras de sangue de peixe para o ensaio cometa. A viabilidade das 
células foi testada através de citometria de fluxo e a integridade do material genético foi 
analisada através do ensaio cometa. Os resultados se encontram no capítulo 1 dessa tese.  
De posse de um protocolo para preservação de amostras, tiveram início os 
bioensaios propostos (capítulos 2, 3 e 4). Nestes capítulos, procuramos estudar, 
respectivamente, os efeitos dos compostos: fipronil (inseticida fenilpirazólico), nitrato de 
chumbo (chumbo inorgânico) e naftaleno (hidrocarboneto policíclico aromático) nas 
espécies de peixe nativas Rhamdia quelen e Astyanax sp. No capítulo 2, também avaliamos 
a toxicidade do fipronil na espécie de peixe exótica Danio rerio, espécie modelo de peixe 
em testes ecotoxicológicos.  
Nos ensaios de toxicidade, é preferível o uso de organismos endêmicos como 
sentinelas ambientais em relação à utilização de espécies exóticas. Entretanto, o organismo 
endêmico escolhido deve ser submetido a ensaios suficientemente sensíveis com a 
finalidade de ser estabelecido um padrão de resposta aos agentes tóxicos para que este 
objetivo possa ser alcançado de maneira eficiente (PANDRANGI et al., 1995). Até o 
momento, poucos são os estudos conduzidos com peixes de água doce da América do Sul 
para avaliação de toxicidade (WILHELM FILHO et al., 2001; AKAISHI et al., 2004; 




respeito das respostas biológicas das espécies de peixes endêmicas brasileiras.   
A contaminação do ambiente com compostos antropogênicos é um fenômeno 
amplamente entendido, entretanto, implicações ecotoxicológicas ainda permanecem 
obscuras, havendo falta de conhecimento sobre as relações entre contaminação ambiental e 
respostas biológicas. O uso de biomarcadores pode servir de ligação entre a causa e o 
efeito da contaminação (BUCHELI; FENT, 1995). 
Os experimentos foram realizados buscando-se conhecer as respostas das espécies 
de peixe frente aos diferentes compostos químicos que tiveram sua toxicidade avaliada, 
através da utilização de diferentes biomarcadores.  
O capítulo 2 apresenta os resultados dos biomarcadores testados para avaliação da 
toxicidade do fipronil (concentrações: 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l) de indivíduos das 
espécies de peixes Rhamdia quelen, Astyanax sp (ambas nativas; a primeira de fundo e a 
segunda tida como espécie de coluna d’água) e Danio rerio após contaminação subcrônica 
(60 dias). Nesse capítulo, verificamos que a sensibilidade de Danio rerio foi reduzida se 
comparada às respostas observadas nas espécies nativas, tendo em vista que a espécie 
exótica respondeu à contaminação em somente um biomarcador enquanto as espécies 
nativas tiveram vários biomarcadores respondendo à exposição. Dessa forma, optamos por 
não utilizar D. rerio nos outros bioensaios frente aos demais contaminantes.  
O capítulo 3 apresenta os resultados dos biomarcadores testados para avaliação da 
toxicidade do nitrato de chumbo (0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l) de indivíduos das 
espécies de peixes Rhamdia quelen e Astyanax sp após contaminação subcrônica (30 dias).  
O capítulo 4 apresenta os resultados dos biomarcadores testados para avaliação da 
toxicidade do naftaleno (0,005 mg/l; 0,06 mg/l e 3 mg/l) de indivíduos das espécies de 
peixes Rhamdia quelen e Astyanax sp após contaminação subcrônica (28 dias). Devido à 
baixa solubilidade do naftaleno em água, foi necessário um grupo de controle com etanol.  
As exposições aos contaminantes foram simultâneas, com os grupos de 
contaminação sendo realizados no mesmo período de tempo. Os biomarcadores para 
avaliação da toxicidade dos compostos foram: teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa 
(biomarcadores genéticos), acetilcolinesterase cerebral e muscular (biomarcador 
bioquímico de neurotoxicidade), etoxiresorufina-O-deetilase e glutationa S-transferase 
(biomarcadores bioquímicos de biotransformação, fases I e II, respectivamente) e 
lipoperoxidação (biomarcador bioquímico de estresse oxidativo) nas espécies R. quelen e 




analisados foram: ensaio cometa com brânquias, acetilcolinesterase, lipoperoxidação e 
glutationa S-transferase, em extrato da fração microssomal obtido a partir de 
homogeneização do corpo do peixe. O método de contaminação foi semi-estático, com 









1. A problemática da contaminação ambiental 
 
O ambiente aquático está exposto a processos de poluição causados pelas enormes 
variedade e quantidade de substâncias químicas que ingressam nele. Estas substâncias, que 
podem ser produzidas pelo homem ou de origem natural, são chamadas de ―xenobióticos‖ 
(substância estranha ao ambiente) e sua quantidade e variedade estão em contínuo aumento 
(LIVINGSTONE, 1993; 1998). A Sociedade Americana de Química demonstrou que há cerca 
de 10 milhões de substâncias químicas mencionadas na literatura científica. Estima-se que 
cerca de 70 mil são de uso cotidiano, sendo que de mil a duas mil novas substâncias são 
adicionadas a essa lista anualmente. Apenas duas mil dessas substâncias têm seus efeitos 
tóxicos conhecidos (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 
A contaminação do ambiente com compostos antropogênicos é um fenômeno 
amplamente entendido e ocorre tanto de origens pontuais como difusas. Implicações 
ecotoxicológicas, entretanto, ainda permanecem obscuras, pois falta conhecimento sobre as 
relações entre contaminação ambiental e respostas biológicas (BUCHELI; FENT, 1995). 
Estudos sobre a toxicidade de substâncias e elementos químicos se revestem, assim, de 
grande importância, pois permitem determinar as respostas de um dado organismo a esta 
contaminação, permitindo avaliar o impacto e o efeito sobre células, tecidos e órgãos bem 
como inferir sobre possíveis perturbações metabólicas (PANDRANGI et al., 1995). Os 
padrões de acumulação de xenobióticos são diferentes para distintos organismos e dependem 
do balanço entre a taxa de assimilação e as taxas de metabolização e eliminação dos 
compostos químicos. Existem diferenças nas formas de metabolizar os xenobióticos, portanto, 
existe uma necessidade de se detectar e avaliar o impacto de poluentes nos organismos 
expostos, e não somente avaliar a quantidade de poluentes presentes no ambiente e nos 
animais. 
Ferramentas convencionais de monitoramento do ambiente podem avaliar os níveis de 
contaminação, bem como o estado de saúde ambiental, mas eles dificilmente servem como 
ligação entre eles.  O uso de biomarcadores, de outro modo, pode servir de ligação entre a 
causa e o efeito da contaminação (BUCHELI; FENT, 1995). A necessidade de avaliar o 
impacto dos poluentes em organismos origina estudos e desenvolvimento de biomarcadores 
genéticos, moleculares, bioquímicos, fisiológicos e morfológicos, que detectem efeitos 




1.1 Biomonitoramento, bioensaio, biotransformação, bioacumulação, bioindicador e 
biomonitor 
 
Biomonitoramento aquático consiste na análise periódica de corpos de água coletando 
e identificando organismos indicadores da qualidade sanitária ou ecológica da água. É a 
avaliação contínua da qualidade de águas e efluentes por meio de biomonitores. Enquanto o 
biomonitoramento fornece uma avaliação da qualidade do corpo de água a longo prazo, o 
monitoramento da água por meio de parâmetros físicos, químicos e bacteriológicos fornece 
resultados pontuais, que representam a situação do corpo d’ água no momento da amostragem 
(KNIE; LOPES, 2004). 
O biomonitoramento refere-se ao acompanhamento dos efeitos obtidos diretamente do 
local analisado e permite observar a real situação do ambiente e dos organismos impactados, e 
as relações dos xenobióticos entre si e os fatores físicos aos quais os organismos estão 
sujeitos. Permite avaliação mais ampla das condições naturais, porém as variáveis do 
ambiente dificultam a interpretação dos efeitos causados pelos contaminantes (RAMSDORF, 
2007).  
Bioensaios são ensaios realizados em laboratório sob condições-padrão, utilizam 
organismos vivos (bactérias, algas, microcrustáceos, moluscos, peixes e outros) ou partes 
deles (células, tecidos e outros) para avaliar a toxicidade de águas residuárias, de efluentes 
industriais ou de substâncias químicas. O efeito encontrado pode ser letal, inibidor de 
crescimento ou da reprodução, modificador do comportamento, entre outros (KNIE; LOPES, 
2004). São utilizados para obtenção de dados e padronização de metodologias e permitem 
prever e/ou avaliar efeitos de um dado xenobiótico, em determinada concentração ou 
dosagem, em determinada espécie (RAMSDORF, 2007).  
Bioensaios oferecem algumas vantagens como poder comparar a toxicidade relativa de 
químicos específicos ou efluentes específicos, entretanto, testes de toxicidade têm sérias 
limitações para monitoramento biológico, pois não levam em conta o efeito de especificação 
química no ambiente, cinética e sorção de químicos no sedimento, acumulação através da 
cadeia trófica e modos de ação dos tóxicos que não podem ter seus efeitos medidos em curto 
tempo (VAN DER OOST, BEYER; VERMEULEN, 2003).  
Através de bioensaios, a toxicidade de águas e sedimentos pode ser testada usando 
sistemas biológicos como bactérias, leveduras e plantas assim como organismos aquáticos, 
como anfíbios, moluscos e peixes (MINISSI; CICCOTINI; RIZZONI, 1996). Quando se 




por imersão (quando os poluentes encontram-se dissolvidos na água), injeção intraperitoneal 
ou via trófica, na qual os animais recebem o contaminante através da alimentação. Na 
contaminação por imersão, os modos de exposição podem ser: estático, semi-estático e 
dinâmico (KNIE; LOPES, 2004). 
O método mais aplicado é o teste estático. Neste, a amostra não é trocada e os 
organismos-teste permanecem expostos à mesma solução-teste durante o período de ensaio. 
Dependendo da duração do teste e da composição da amostra, podem ocorrer mudanças 
químicas. Avaliando-se a relação custo-benefício, em geral, aceitam-se pequenas alterações 
na amostra. O método semi-estático é muito empregado em testes com substâncias ou 
amostras ambientais pouco estáveis. É um método também adequado para amostras contendo 
substâncias voláteis ou de baixa solubilidade. Nesse método de exposição, a solução teste é 
substituída em intervalos definidos por outra solução com as mesmas características. Nos 
sistemas dinâmicos os organismos são expostos a um fluxo contínuo da amostra. O método 
dinâmico é adequado na medição de meios instáveis (como substâncias voláteis), de amostras 
com substâncias de baixa solubilidade e para questões de bioacumulação e biotransformação, 
porém, apresenta custo bastante elevado para sua realização (KNIE; LOPES, 2004).     
Um ensaio de toxicidade é classificado pelo tempo de exposição, pela concentração 
utilizada no ensaio e o efeito observado. Em geral, são considerados ensaios de toxicidade 
aguda os ensaios que avaliam doses elevadas de contaminantes por um curto período de 
tempo de exposição, com a duração desses ensaios variando normalmente de 24 a 96 horas. 
Nestes ensaios, o efeito avaliado é a morte dos organismos-teste expostos. Os resultados dos 
ensaios de toxicidade aguda são expressos através da CE50 (concentração da amostra que 
causa efeito agudo a 50% dos organismos expostos) (ALEGRE, 2009). Os testes agudos 
detectam os efeitos imediatos, geralmente irreparáveis (KNIE; LOPES, 2004). Geralmente, 
trata-se da administração de uma única dose ou exposições múltiplas em 24 horas. Considera-
se o aparecimento de efeito num período de até 14 dias (AZEVEDO; CHASIN, 2004). 
As definições de toxicidade subaguda e subcrônica são controversas por conta do 
intervalo de tempo que as caracteriza. Geralmente, envolvem o estudo dos efeitos adversos 
decorrentes da exposição à dose/concentrações múltiplas do agente tóxico durante períodos 
que não excedem 10% da vida do animal. Esses estudos devem fornecer informações sobre os 
principais efeitos tóxicos dos compostos, os órgãos-alvo afetados e a severidade dos efeitos 
após exposições repetidas, além de permitir a inferência das doses a serem utilizadas nos 





Os ensaios de avaliação de toxicidade crônica são os que avaliam os efeitos de 
concentrações inferiores de contaminantes por um prolongado período de exposição. Esses 
ensaios abrangem parte significativa do ciclo de vida do organismo, resultando em mudanças 
na taxa de crescimento e reprodução (ROMANELLI, 2004). Com os testes crônicos, 
analisam-se danos que se mostram após um tempo maior, às vezes somente após várias 
gerações (KNIE; LOPES, 2004). Em ensaios de toxicidade para estudo de efeitos crônicos, os 
resultados podem ser expressos em CENO (concentração de efeito não observado), cuja 
definição segundo a Norma NBR13373 (2005) é a ―maior concentração testada da amostra 
que não causa efeito deletério estatisticamente significativo na sobrevivência e reprodução nas 
condições de ensaio‖, e CEO (concentração de efeito observado), que representa a menor 
concentração onde se observa tal efeito (ALEGRE, 2009).  
Quando se analisa a toxicidade de determinada substância em condições laboratoriais, 
não podemos esquecer que essa substância, assim como no ambiente, sofre biotransformação.  
Biotransformação ou metabolismo pode ser definido como a conversão de um composto 
xenobiótico catalisada por enzimas que o tornam mais solúvel em água, podendo desta forma 
ser excretado pela célula ou organismo mais facilmente que o composto original. Este 
processo freqüentemente envolve enzimas que possuem relativamente baixa afinidade pelo 
substrato se comparadas com as enzimas envolvidas no metabolismo de compostos 
constitutivos normais das células (AZEVEDO; CHASIN, 2004). 
A biotransformação ocorre por meio de processos bioquímicos nos quais compostos 
hidrofóbicos de compostos de natureza endógena e exógena sofrem passos em direção a 
torná-los mais hidrofílicos, promovendo/facilitando assim seu metabolismo (MATSUO et al., 
2008). O metabolismo visa transformar os compostos químicos em substâncias mais polares 
e, em geral, aumentar seu tamanho e peso molecular, facilitando a excreção e eliminação do 
organismo. Essas modificações estruturais levam à diminuição da meia-vida biológica, 
diminuição do armazenamento da substância no organismo, além da modificação na atividade 
biológica. Entretanto, em alguns casos, a biotransformação pode também produzir compostos 
de maior toxicidade (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).   
Freqüentemente, tais processos de biotransformação estão categorizados dentro de 
reações de fase I ou fase II, embora alguns compostos sofram apenas um tipo de reação de 
biotransformação. As reações de fase I envolvem principalmente hidrólises, oxidação e 
reações de redução, por adição ou exposição de grupos funcionais (hidroxil, sulfidril, 
carboxil, amino), e as de fase II, reações sintéticas ou de conjugação (metilação, 




Bioacumulação é o fenômeno, bem como o processo, em que certos isótopos, 
elementos ou ligas estão presentes nos organismos (ou são ingeridos) em concentrações mais 
altas que num determinado compartimento do meio ambiente, incluindo também a 
alimentação. Não define por qual caminho a substância entra no organismo: se diretamente do 
meio (água, ar, solo) através de epitélios receptores, ou seja, pelas raízes, folhas, pulmão ou 
pele ou no caso de animais, pelos alimentos contaminados. A bioacumulação pode ser 
entendida como um termo superior, que engloba a bioconcentração (absorção direta pela pele, 
guelra ou pulmão) e a biomagnificação (absorção por meio da ingestão de água ou alimentos) 
(KNIE; LOPES, 2004). 
A biomagnificação é o aumento da concentração de resíduos químicos de organismos 
na parte mais alta da cadeia alimentar, primariamente como o resultado de acumulação em 
função da dieta dos mesmos (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).  Esses compostos, por não 
serem biodegradáveis, permanecem nos ecossistemas e espalham-se pelos diferentes níveis 
tróficos, interferindo no equilíbrio do meio ambiente (KNIE; LOPES, 2004). Muitas 
substâncias tóxicas como metais e compostos orgânicos podem ser transferidos dos tecidos 
dos organismos para os seus predadores e chegar a concentrações de maiores magnitudes em 
níveis tróficos superiores (DE LEMOS; TERRA, 2003).  
Bioindicadores ou indicadores biológicos são seres vivos utilizados em bioensaios, 
para determinação do efeito biológico de alguma substância, fator ou condição. Esses 
indicadores são estudados no exame biológico da água, para caracterizar o estado de poluição. 
Bioindicador também pode ser definido como a espécie cuja presença/ausência pode ser 
característica das condições ambientais em um habitat ou região em particular; entretanto, a 
composição das espécies ou a abundância relativa de seus componentes individuais da 
população ou comunidade são usualmente consideradas em índice mais confiável da 
qualidade da água (KNIE; LOPES, 2004). 
Biomonitores são os organismos expostos à contaminação no ambiente natural, 
normalmente, e sua análise periódica origina um biomonitoramento. Existem biomonitores 
com as mais diferentes espécies, como algas, bactérias, moluscos e peixes. Os biomonitores 
são utilizados principalmente como sistemas de alerta em estações de controle da qualidade da 
água e efluentes (KNIE; LOPES, 2004). 
Dentre os principais organismos utilizados como biomonitores estão espécies de 
moluscos, peixes, anfíbios, mamíferos (COTELLE; FERARD, 1999) e algas (AOYAMA; 
IWAHORI; MIYATA, 2003). Dentro destas, o amplo uso de peixes é explicado pela sua 




potencial de exposição de populações humanas a tóxicos químicos, sendo que também são os 
principais vetores de transferência de contaminantes para humanos (AL-SABTI; 
METCALFE, 1995). A alimentação é a maneira mais comum para exposição de populações 
humanas a tóxicos químicos, sendo peixes e crustáceos reconhecidamente os maiores vetores 
na transferência de contaminantes aos humanos. Além disso, os peixes, assim como 
mamíferos, sofrem bioacumulação, são capazes de responder a agentes químicos em baixas 
concentrações e são capazes de ativar o sistema enzimático do citocromo P450 (SILVA; 
ERDTMANN; HENRIQUES, 2003).  
O uso de peixes em laboratório apresenta a vantagem da fácil obtenção e manutenção 
destes animais em laboratório. Os poluentes mais comumente encontrados em corpos de água 
são: metais, defensivos agrícolas, hidrocarbonetos policíclicos aromáticos derivados de 
petróleo ou de origem sintética, detergentes e outros componentes dos esgotos domésticos e 
industriais e compostos ácidos (BEGON; TOWNSEND; HARPER, 2007) sendo, portanto 




Bioindicadores ou indicadores biológicos são seres vivos utilizados em bioensaios, 
para determinação do efeito biológico de alguma substância, fator ou condição (KNIE; 
LOPES, 2004).  
A resposta tóxica varia significativamente entre as espécies, assim, esse fator deve ser 
levado em consideração quando se avalia a toxicidade de um composto. Em termos 
ambientais, diferentes espécies podem ser expostas a uma dada substância e se comportarem 
de maneiras distintas. Essas diferenças em toxicidade podem ser explicadas pelas diferenças 
na biotransformação (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).    
Ao buscar uma espécie para a utilização em testes de toxicidade é preciso observar 
alguns princípios básicos. O primeiro deles diz respeito à sua sensibilidade; é preciso que a 
espécie seja bastante sensível a uma diversidade de agentes químicos. Sua sensibilidade deve 
ser relativamente constante, de maneira que possibilite a obtenção de resultados precisos, 
garantindo, assim, boas repetibilidade e reprodutibilidade dos resultados. Para tanto, são 
necessários conhecimentos prévios da biologia da espécie, como reprodução, hábitos 
alimentares, fisiologia e comportamento, tanto para o cultivo quanto para a realização dos 
testes (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 




restritas e em pequeno número devem ser desconsideradas em favor daquelas abundantes e 
disponíveis ao longo do ano. O uso de espécie com ampla distribuição geográfica também é 
bastante recomendável. Contudo, há exemplos como o dos peixes Geophagus brasiliensis e 
Tilapia melanopleura, amplamente distribuídos e com densidade populacional bastante 
elevada, que aparentemente não são adequados devido à resistência a alguns agentes 
químicos. Por outro lado, analisando os dados da CETESB (1980), verifica-se que peixes 
caracídeos, como lambaris, são freqüentemente mais sensíveis a agentes químicos, além de 
serem amplamente distribuídos no Brasil (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).     
 As espécies utilizadas nos estudos de avaliação de risco devem ser sensíveis, 
ecologicamente significativas, amplamente distribuídas, preferencialmente de importância 
econômica, disponíveis durante o ano todo e ter ciclo biológico curto, e as condições de 
ensaio devem ser representativas do ambiente aquático (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 
Além da escolha de organismos representativos do ambiente aquático, também é 
importante, na avaliação de toxicidade de determinado poluente utilizar organismos de níveis 
tróficos diferentes, tendo em vista que organismos de níveis tróficos diferentes podem ter 
sensibilidades distintas. Dados da CETESB (1980) a respeito dos valores da toxicidade aguda 
ao dicromato de potássio (mostrada através da CL 50, concentração letal a 50% dos 
indivíduos), em período de 96 horas, mostram diferenças de resposta entre as espécies de 
peixes, sendo as espécies forrageiras (como Danio rerio, Hemigrammus marginatus e 
Cheirodon notomelas) mais sensíveis em relação às espécies detritívoras Geophagus 
brasiliensis, Poecilia reticulata e Colossoma mitrei (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 
Dessa forma, tornam-se necessários mais estudos a fim de se verificar quais espécies 
podem ser usadas em biomonitoramento e/ou bioensaios. Algumas espécies de peixes como 
Phoxinus phoxinus e Genyonemus lineatus, apresentam falta de sensibilidade a diversos 
poluentes, como destacaram RODRIGUEZ-CEA; AYLLON; GARCIA-VAZQUEZ (2003). 
Nos ensaios de toxicidade, é preferível o uso de organismos endêmicos como 
sentinelas ambientais em relação à utilização de espécies exóticas. O organismo endêmico 
escolhido deve ser submetido a ensaios suficientemente sensíveis com a finalidade de ser 
estabelecido um padrão de resposta aos agentes tóxicos para que este objetivo possa ser 
alcançado de maneira eficiente (PANDRANGI et al., 1995). 
Até o momento, poucos são os estudos conduzidos com peixes de água doce da 
América do Sul para avaliação de toxicidade (WILHELM FILHO et al., 2001; AKAISHI et 
al., 2004; RABITTO et al., 2005; RAMSDORF et al., 2009a) e muito menos ainda se conhece 




1.2.1 Rhamdia quelen 
 
Rhamdia quelen ou jundiá (Figura 01) é uma espécie de peixe com distribuição 
neotropical, sendo encontrado do sul do México até o centro da Argentina (SILFVERGRIP, 
1996). É uma das espécies nativas mais promissoras para o cultivo, despertando interesse de 
muitos piscicultores, pois apresenta rápido crescimento, hábito alimentar onívoro, fácil 
adaptação ao manejo em criações intensivas, boa produtividade em açudes e alto potencial de 
comercialização (GOMES et al., 2000). É uma espécie resistente ao inverno e apresenta 
rápido crescimento no verão, importante para aqüicultura de clima temperado e subtropical 
(BARCELLOS et al., 2003).  
Pertence à seguinte divisão taxonômica: Classe Osteichthyes, Série Teleostei, Ordem 
Siluriformes e Família Heptapteridae (NELSON, 2006). Pode atingir 50 cm de comprimento e 
3 kg de peso; possuem hábito noturno e são euritérmicos. Possui dois picos reprodutivos por 
ano (verão e primavera), com a maturidade sexual da espécie sendo atingida no primeiro ano 
de vida. Os adultos da espécie são onívoros no ambiente natural, alimentam-se de peixes, 
crustáceos, insetos, restos vegetais e detritos orgânicos. São generalistas no que diz respeito à 
escolha do alimento (GOMES et al., 2000), característica essa que contribui para sua 
adaptação ao alimento artificial, e assim, para sua domesticação. Esse fato desperta bastante o 
interesse por parte de pesquisadores e produtores. Essas características vêm possibilitando a 
inclusão de Rhamdia quelen na lista de espécies de peixes mais criadas comercialmente no 
Brasil (CARNEIRO; MIKOS, 2005).   
  O jundiá é um peixe de couro, cuja coloração varia de marrom-avermelhado claro a 
cinza, com a parte ventral do corpo mais clara. A coloração do corpo pode variar de acordo 
com o ambiente em que se encontra, pois, quando colocado em ambientes claros, o jundiá 
tende a ficar mais claro e o inverso ocorre quando este peixe se encontra em um ambiente 
escuro. Apresenta barbilhões localizados junto à boca, que provavelmente possuem receptores 
para ajudar na localização do alimento e na percepção da qualidade da água 
(BALDISSEROTTO; NETO, 2004).  
O jundiá vive em lagos e poços fundos dos rios e tem preferência por ambientes de 
águas mais calmas com fundo de areia e lama, próximo às margens e vegetação. Escondem-se 
entre pedras e troncos, de onde saem à noite para procurar alimento (BALDISSEROTTO; 
NETO, 2004). Uma acentuada aversão à luz e busca por locais escuros foi observada em 
experimentos realizados com larvas e alevinos desta espécie em cativeiro (PIAIA; 






Figura 01- Exemplar de Rhamdia quelen (Fonte: FISHBASE, 2010) 
 
1.2.2 Astyanax sp 
 
O gênero Astyanax (Figura 02) foi inicialmente proposto por Baird & Girard (1854) e 
a primeira revisão mais completa deste gênero foi realizada por EIGENMANN (1921) e 
EIGENMANN (1927), que validou 74 espécies e subespécies. Posteriormente, GÈRY (1977) 
enumerou uma lista de 62 espécies e subespécies em água doce do Brasil. A revisão mais 
recente, realizada por LIMA et al., (2003) cita 86 espécies e as poucas subespécies existentes 
foram elevadas a espécies.  
Pertence à seguinte divisão taxonômica: Classe Osteichthyes, Série Teleostei, 
Superordem Osthariophysi, Subsérie Characiphysi, Ordem Characiformes, Família 
Characidae (FINK; FINK, 1981). Dentro da família Characidae, a subfamília 
Tetragonopterinae é um grupo bastante diversificado, com muitos gêneros e espécies, 
podendo ser encontrada ao longo da América do Sul e da América Central. Os 
tetragonopteríneos mais freqüentes nos riachos do sudeste do Brasil são espécies dos gêneros 
Astyanax, Bryconamericus, Deuterodon, Hollandichthys, Moenkhausia, Piabina, 
Hemigrammus e Hyphessobrycon (GODOY, 1975; BUCKUP, 1999).  
Os tetragonopteríneos são conhecidos popularmente como lambaris na região Sul e 
como piabas na região Central (BRITSKI, 1972), sendo a maioria das espécies onívora com 
hábitos de forrageamento muito ativos (BRITSKI; SATO; ROSA, 1988).  
Lambaris são amplamente utilizados para consumo humano, porém apresentam médio 
valor comercial devido ao seu pequeno tamanho. Por outro lado, possuem grande valor 




transformadores de partículas orgânicas em proteína, que por sua vez deverá alimentar aves e 
peixes pertencentes a níveis tróficos superiores, como os piscívoros. Espécies do gênero 
Astyanax têm sido consideradas, em grande parte dos estudos já realizados, como 
zooplanctívoras, insetívoras e onívoras, tendo papel essencial no equilíbrio dos ecossistemas 
(SANTOS, 1981). 
Muitas espécies do gênero Astyanax são morfologicamente similares e sua separação 
tem sido historicamente difícil (MELO, 2001), formando um complexo do ponto de vista 
taxonômico (FERNANDES; MARTINS-SANTOS, 2004). Dessa forma, e também devido às 
suas características biológicas e citogenéticas, esse gênero tem recebido, atenção especial por 




Figura 02- Exemplar de Astyanax sp (Fonte: FISHBASE, 2010) 
 
1.2.3 Danio rerio 
 
Danio rerio, popularmente conhecido como peixe zebra ou paulistinha (Figura 03) 
apresenta padrão de coloração característico, com listras pretas que o fazem semelhante a uma 
zebra. Originário da Ásia e habita rios do norte da Índia, Paquistão e Nepal. É uma espécie 
facilmente mantida em condições controladas de laboratório (temperatura da água em torno 
de 25,0 ± 0,5
o
C, pH 7,0 ± 0,2 e fotoperíodo de 12h claro/12h escuro), para sua criação não 
requer muitos cuidados e é facilmente encontrado em lojas comerciais. Os adultos chegam ao 
comprimento de 4 a 5 centímetros e são rápidos nadadores. Atingem maturidade sexual com 
aproximadamente 12 semanas e o pico de desova ocorre de 5 a 10 dias, com cada fêmea 




externamente, com a eclosão dos ovos ocorrendo entre 48 e 96 horas após a fertilização 
(WESTERFIELD, 2000).  
Pertence à seguinte divisão taxonômica: Classe Osteichthyes, Série Teleostei, Ordem 
Cypriniformes, Família Cyprinidae (NELSON, 2006). Na última década, o peixe zebra 
transformou-se em um organismo modelo proeminente nos campos da biomedicina, 
ecotoxicologia e genética (BOPP; LETTIERI, 2007).  
Segundo SUMANAS e LIN (2004), algumas das características que o tornam um 
modelo altamente utilizável  incluem:  
• Tamanho relativamente pequeno dos adultos (cerca de 4 cm de comprimento), baixo 
custo e acondicionados em grandes quantidades em pequeno espaço, o que os torna 
facilmente mantidos em condições controladas de laboratório;  
• Os ovos são fertilizados externamente, produzidos regularmente em grande 
quantidade, além de não serem adesivos;  
• Os embriões são transparentes, pequenos, contém um pequeno número de células e 
se desenvolvem rápido, sendo que, cinco dias após a fertilização a larva já se apresenta 
formada; 
• Relativo curto período de geração, de aproximadamente 3 meses;  
• São vertebrados, o que os aproxima ainda mais do ser humano quando comparado 
com os modelos mais utilizados de invertebrados como insetos (Drosophila) e nematóides 
(Caenorhabditis elegans). O desenvolvimento do peixe zebra é muito similar à embriogênese 
de vertebrados superiores, incluindo seres humanos, mas, ao contrário dos mamíferos, o ovo é 
fertilizado externamente e é transparente. 
Assim, experimentos com peixe-zebra são significativamente fáceis, rápidos e baratos 
se comparados com aqueles realizados em camundongos e ratos, os principais modelos 
experimentais adotados quando se objetiva a comparação com mamíferos (BRESOLIN, 
2005).  
Danio rerio tem apresentado um interesse crescente em pesquisas nos campos da 
toxicologia e da ecotoxicologia, como um organismo vertebrado não-mamífero na avaliação 
de risco e na regulamentação; por exemplo, o embrião de peixe zebra é particularmente 
indicado para ensaios ecotoxicológicos. O seqüenciamento completo do seu genoma 
impulsionou para que a comunidade científica reconhecesse o peixe zebra como principal 












Diversos estudos empregam biomarcadores na avaliação dos efeitos de substâncias 
tóxicas no ambiente aquático. Muitas definições têm sido propostas para o termo 
―biomarcador‖. Um biomarcador, num sentido amplo, pode ser definido como uma resposta 
mensurável em qualquer nível de organização biológica que pode ser relacionada com o 
impacto por contaminantes (BUCHELI; FENT, 1995). LIVINGSTONE (1993) considera 
como biomarcadores fluídos corpóreos, células ou tecidos que indicam, em termos 
bioquímicos ou celulares, a presença de contaminantes. Esse autor também considera como 
biomarcadores as respostas fisiológicas, comportamentais ou energéticas dos organismos 
expostos. Existem assim biomarcadores moleculares, celulares ou sistêmicos, sendo alguns 
deles específicos para determinados poluentes (LIVINGSTONE, 1993).  
Este termo pode ser usado, de forma geral, para qualquer medida que reflita uma 
interação entre um sistema biológico e um dano potencial, que pode ser químico, físico ou 
biológico (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). A Academia Nacional de 
Ciências dos Estados Unidos define biomarcador como uma alteração induzida por 
xenobiótico em componentes ou processos, estruturas ou funções celulares ou bioquímicas 
que podem ser medidas em um sistema biológico ou amostra (SANTOS, 2004). 
VAN DER OOST, BEYER e VERMEULEN (2003), em revisão sobre biomarcadores, 
apresentaram os biomarcadores subdivididos em: - biomarcador de exposição: detecta e 
quantifica a presença do xenobiótico, de seus metabólitos ou de sua interação com 
componentes moleculares ou celulares em compartimentos do organismo; infere exposição 




bioquímicos e de química analítica; - biomarcador de efeito: parâmetros bioquímicos ou 
fisiológicos mensuráveis que correspondam a alterações em níveis molecular, celular ou 
tecidual que permitam inferir efeito adverso, prejudicial ao operar normal do organismo 
saudável, efeito pré-clínico, subletal ou até letal; - biomarcador de susceptibilidade: indica a 
habilidade inerente ou adquirida por um organismo de responder à exposição a um 
xenobiótico; elucida variações no grau de resposta diferencial entre organismos e demonstra a 
tolerância fisiológica adquirida ou controlada por expressão gênica hereditária.  
Os biomarcadores são importantes, pois podem nos dar mais informações dos efeitos 
biológicos de um determinado poluente do que sua mera quantificação; bons biomarcadores 
são indicadores sensíveis de respostas biológicas precoces e podem ser usados para avaliar o 
estado de saúde de um organismo e obter sinais precoces de risco ambiental (SILVA; 
ERDTMANN; HENRIQUES, 2003). 
A escolha apropriada do biomarcador para a detecção e o monitoramento de exposição 
e efeitos requer a consideração de uma série de fatores (LIVINGSTONE, 1985). São 
sugeridos como critérios para a seleção: facilidade de medida, permitindo a quantificação de 
múltiplos indivíduos; resposta-dose ou tempo-dependente ao contaminante, de modo a poder 
determinar a magnitude da exposição ou efeito; compreensão e especificação de limites de 
variabilidade devida a outros fatores (sexo, idade, peso, manuseio e estação do ano, 
temperatura, salinidade, entre outros), que não a ação do contaminante em estudo; 
significância biológica, ou seja, o biomarcador deve estar relacionado a processos biológicos-
chave (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).   
Um estudo de toxicologia ambiental, seja ele biomonitoramento ou bioensaio, é 
considerado ideal quando utiliza um conjunto de biomarcadores, fornecendo uma visão mais 
ampla dos efeitos tóxicos de contaminantes no organismo estudado (HINTON et al., 1992). 
Entre os diferentes tipos de biomarcadores destacam-se os parâmetros hematológicos, 
imunológicos, reprodutivos, endócrinos, fisiológicos, morfológicos, enzimáticos, genéticos 
entre outros (PEAKALL, 1994). 
  
  
1.3.1 Biomarcadores Genéticos 
 
 Devido às implicações ecológicas diretas associadas com genotoxicidade, a detecção e 
a quantificação de danos genéticos são de grande interesse em estudos ambientais (NACCI; 




investigar, usando células ou organismos, o potencial de agentes químicos induzirem 
mutações nas células somáticas ou germinativas (DA SILVA; HEUSER; ANDRADE, 2003). 
Algumas das conseqüências dos tóxicos em organismos aquáticos incluem defeitos de 
hereditariedade devido a mutações e efeitos teratogênicos em células germinativas; declínio 
populacional; efeitos carcinogênicos (MITCHELMORE; CHIPMAN, 1998); redução de 
crescimento; desenvolvimento anormal e redução da sobrevivência de embriões, larvas e 
adultos (LEE; STEINERT, 2003). Em humanos são citados, além da toxicidade que pode 
levar ao câncer, doenças como aterosclerose, doenças cardiovasculares e envelhecimento 
precoce (GROVER; KAUR, 1999). 
 O impacto de materiais tóxicos na integridade e no funcionamento do DNA da célula 
pode ser investigado em muitos organismos sob diferentes condições (McCARTHY; 
SHUGART, 1990). Muitos biomarcadores têm sido utilizados como ferramentas para a 
detecção de exposição e para avaliação dos efeitos de poluição genotóxica. Dentre os 
principais biomarcadores genéticos, podemos citar a avaliação da freqüência de aberrações 
cromossômicas, análise da freqüência de trocas de cromátides irmãs, formação de adutos de 
DNA, quebras no DNA avaliadas pelo ensaio cometa e a medição da freqüência de 
micronúcleo e anormalidades morfológicas nucleares (BOMBAIL et al., 2001). 
 
1.3.1.1 Teste do Micronúcleo Písceo  
 
 O teste do micronúcleo foi originalmente desenvolvido por SCHMID (1975) para 
células da medula óssea de camundongos e foi adaptado por HOOFTMAN e de RAAT (1982) 
para o estudo de células sanguíneas de peixes mantidos em laboratório. Essa modificação 
originou o que hoje conhecemos por Teste do Micronúcleo Písceo (CARRASCO; TILBURY; 
MYERS, 1990).  
Micronúcleos são cromossomos inteiros ou parciais que não foram incorporados 
dentro do núcleo da célula filha durante a divisão celular e que aparecem como uma pequena 
estrutura arredondada e escura, idêntico em aparência ao núcleo celular. Do mesmo modo, 
podem ocorrer anomalias celulares, formadas quando determinada quantidade de material fica 
levemente atrasada na mitose fazendo com que o núcleo resultante não seja oval, mas 
apresente uma saliência de cromatina (BOMBAIL et al., 2001).  
Apesar de não se conhecer precisamente a origem das alterações morfológicas 
nucleares em peixes, a presença destas já foi relacionada com a presença de tóxicos na água 




GARCIA-VAZQUEZ, 2000; BOMBAIL et al., 2001; ABUL FARAH et al., 2003; 
GUILHERME et al., 2008, entre outros) 
O teste de micronúcleo em peixes apresenta potencial para detectar a presença de 
substâncias clastogênicas no meio aquoso. Uma vez que os peixes teleósteos apresentam 
eritrócitos nucleados, a presença de micronúcleos nestas células pode ser averiguada e usada 
como medida da atividade clastogênica de substâncias no ambiente aquático (AL-SABTI; 
METCALFE, 1995). A avaliação das anomalias nucleares e os micronúcleos são ensaios 
bastante utilizados para investigação de efeitos genotóxicos de poluentes ambientais em 
peixes (AL-SABTI, 1986).  
Dentre vários ensaios de genotoxicidade existentes, o teste do micronúcleo tem sido 
aplicado com sucesso por se tratar de um ensaio simples, seguro e sensível, e por não 
depender da característica cariotípica do animal em estudo (MINISSI; CICCOTINI; 
RIZZONI, 1996). Quando eritrócitos de peixes são usados também não há consumo excessivo 
de tempo e não há sofrimento dos animais, tornando essa uma técnica amplamente utilizada 
em investigações de mutagênese com causas ambientais (AL-SABTI; METCALFE, 1995). 
O teste do micronúcleo písceo tem sido usado para estimar o nível de exposição a 
contaminantes em muitas pesquisas desde os anos 80 tanto em condições laboratoriais como 
no campo (BELPAEME; COOREMAN; KIRSCH-VOLDERS, 1998). O consenso geral é que 
a contagem de micronúcleos durante a interfase é tecnicamente mais fácil e rápida quando 
comparada à contagem de aberrações cromossômicas durante a metáfase (AL-SABTI; 
METCALFE, 1995). 
Nem todos os agentes que induzem micronúcleo são clastogênicos. Micronúcleos 
podem ser formados por uma não disjunção como um resultado de exposição a um ―veneno 
de fuso‖ (HEDDLE et al., 1991), no entanto, os mecanismos pelos quais os poluentes 
induzem os micronúcleos em células de peixes ainda não são totalmente conhecidos (AL-
SABTI; METCALFE, 1995). 
O ensaio, entretanto, não é capaz de detectar as não disjunções mitóticas se estas não 
levarem à perda de cromossomos na anáfase, e também não detecta aberrações 
cromossômicas causadas por rearranjos, tais como translocações ou inversões, se estas não 
originarem fragmentos acêntricos. Desta forma, o teste nestes casos apresenta uma 







1.3.1.2 Ensaio Cometa 
 
 Nos últimos anos tem crescido o interesse científico no ensaio cometa ou eletroforese 
em gel para demonstrar danos no DNA induzidos por contaminantes (BELPAEME; 
COOREMAN; KIRSCH-VOLDERS, 1998). O ensaio investiga danos no DNA (simples e 
dupla-fita) ao nível celular individual através da medição da migração em gel do DNA de 
células depois de uma corrida eletroforética (SINGH et al., 1988).  
 Esse ensaio é uma ferramenta interessante para monitoramentos na demonstração de 
genotoxicidade de exposições e para investigar os impactos na integridade do dano no DNA, 
reparo e recuperação em espécies de interesse ambiental. Nesse sentido, três principais 
vantagens foram identificadas: (i) qualquer tipo de tecido com células nucleadas pode ser 
usado, (ii) são necessárias pequenas quantidades de amostra, (iii) o ensaio é rápido, sensível e 
barato. O consenso geral atual é que o ensaio é simples, rápido e sensível. Contudo, uma das 
maiores críticas da técnica é que a ocorrência de quebras no DNA não pode ser atribuída a 
uma exposição específica (BELPAEME; COOREMAN; KIRSCH-VOLDERS, 1998).  
O princípio desta técnica se baseia no fato de que o DNA da célula que não apresenta 
dano migrará de forma homogênea formando um círculo e DNA que apresenta dano, com 
fragmentos de diversos tamanhos, migrará de forma diferente durante a eletroforese, com os 
fragmentos menores migrando mais rapidamente em relação aos fragmentos maiores, 
originando a figura típica de um cometa (OLIVE; BANÁTH; DURAND, 1990). O nome 
cometa refere-se à formação de uma longa cauda com os fragmentos de DNA deixados após a 
passagem da corrente elétrica (BOMBAIL at al., 2001). 
 Ao contrário de outros tipos de ensaio, como o dos micronúcleos, de aberrações 
cromossômicas ou de trocas de cromátides irmãs, que necessitam de células em proliferação 
para sua realização, o ensaio cometa não necessita desta condição, podendo ser utilizado em, 
virtualmente, qualquer tipo de célula, desde que nucleada (PANDRANGI et al., 1995). 
 Diversas publicações comprovam que o ensaio cometa é realmente capaz de detectar 
danos no DNA causados por diferentes classes de mutagênicos em peixes. A resposta pode, é 
claro, depender das condições experimentais, das espécies, do tipo de célula, do mutagênico e 
da duração da exposição (BELPAEME; COOREMAN; KIRSCH-VOLDERS, 1998). Antes 
destes aspectos, devem-se considerar os mecanismos de reparo próprios do DNA que podem 
estar atuando antes da análise do material. Porém, que sob esse aspecto de reparo do DNA, 
cabe aqui ressaltar que os organismos aquáticos têm sistemas de reparo de DNA mais lentos 




 O ensaio cometa é habitualmente realizado com eritrócitos, pois estes são facilmente 
obtidos por métodos não destrutivos e não necessitam do passo adicional de isolamento, 
porém outros tecidos também têm sido testados, pois os efeitos de genotoxicidade de 
determinados contaminantes podem ser tecido-específicos. O sangue também apresenta a 
vantagem de apresentar em sua composição aproximadamente 97% de eritrócitos nucleados e 
apenas cerca de 3% de leucócitos, o que confere alta homogeneidade ao tecido 
(MITCHELMORE; CHIPMAN, 1998). 
Além do sangue, os tecidos mais pesquisados são fígado, por se tratar do principal 
órgão do metabolismo, brânquias, devido ao seu contínuo contato com a fase aquosa, e rim, 
tecido produtor de sangue em peixes (BELPAEME; COOREMAN; KIRSCH-VOLDERS, 
1998).  
Como o ensaio cometa analisa as células individualmente, há certa limitação na 
desagregação do tecido. As células devem ser separadas por processos de fragmentação ou 
através da aplicação de enzimas. Estas células devem ser convenientemente separadas por 
meios que não as danifiquem, mas que permitam sua individualização. Qualquer que seja o 
meio a ser utilizado, todo o processamento das células deve obrigatoriamente ser executado 
sem que danos adicionais ao DNA possam ocorrer (FERRARO, 2003). No caso de células 
sangüíneas estas podem ser diluídas em soro bovino fetal ou em solução fisiológica, porém 
RAMSDORF et al (2009b) recomenda armazenamento do sangue em soro bovino fetal, por 
48 horas, em ausência de luz e sob refrigeração. 
 
1.3.2 Biomarcadores Bioquímicos 
 
Alterações bioquímicas ou moleculares são usualmente as primeiras respostas 
detectadas e quantificadas frente à variação ambiental, incluindo alterações no ambiente 
químico (BUCHELI; FENT, 1995). Alterações em sistemas bioquímicos são freqüentemente 
mais sensíveis indicadores que outros níveis mais elevados de alterações biológicas, como 
células, organismos e populações (STEGEMAN et al., 1992). Assim, um efeito tóxico pode 
ser manifestado ao nível subcelular antes que efeitos se tornem aparentes em níveis 
superiores. Alterações relacionadas ao estresse em funções bioquímicas e fisiológicas 
usualmente precedem o início de efeitos mais sérios nos níveis populacionais e de 
comunidade (BUCHELI; FENT, 1995) e são tidas como bioindicadores precoces de 





O uso de biomarcadores bioquímicos também oferece vantagens como boa 
sensibilidade, relativa especificidade e baixo custo de análise, quando comparados às análises 
químicas (SCHLENK, 1999). Elevadas atividades podem indicar exposição dos organismos a 
compostos indutores e, conseqüentemente, nos permite avaliar o grau e o possível risco de 
contaminação ambiental (STEGEMAN; HAHN, 1994).  
Vários parâmetros bioquímicos em peixes têm sido testados quanto à sua resposta 
frente a substâncias tóxicas e seu potencial uso como biomarcador de exposição ou efeito. 
Biomarcadores que têm sido mais extensivamente usados incluem enzimas envolvidas na 
detoxificação de xenobióticos e seus metabólitos (enzimas de biotransformação e enzimas 
antioxidantes). Em peixes, o fígado é o órgão mais comumente envolvido na detoxificação de 
compostos exógenos (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). 
A toxicidade de compostos exógenos pode ser afetada pelo metabolismo, de forma 
benéfica (detoxificação) ou maléfica (bioativação) para o organismo. Efeitos tóxicos podem 
se manifestar quando os compostos relacionados ou metabólitos do agente xenobiótico se 
ligam a macromoléculas celulares, que podem, em última análise, levar a disrupção de 
membrana, dano à célula ou efeitos genotóxicos, que subseqüentemente podem conduzir ao 
desenvolvimento e progressão de doenças, como, por exemplo, o câncer (VAN DER OOST; 
BEYER; VERMEULEN, 2003). 
Dentre os principais grupos de biomarcadores bioquímicos, podemos incluir os 
biomarcadores de neurotoxicidade, de biotransformação e de estresse oxidativo (VAN DER 
OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). 
 
1.3.2.1 Biomarcador de Neutoxicidade 
 
1.3.2.1.1 Atividade da Acetilcolinesterase 
  
Enzimas de grande interesse e aplicação como biomarcadores são as colinesterases. 
Conhecem-se dois tipos de colinesterases: acetilcolinesterase (AchE) e butirilcolinesterase 
(BchE), com afinidade pela butirilcolina e conhecida como esterase não-específica ou 
pseudocolinesterase. Em peixes encontram-se ambas no tecido muscular, enquanto que no 
cérebro encontra-se somente AchE (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). 
 A AchE é a enzima responsável pela hidrólise do neurotransmissor acetilcolina, 
formando colina e ácido acético. A medida da atividade da colinesterase é bastante utilizada 




um dos biomarcadores mais antigos (SILVA DE ASSIS, 1998; STURM; SILVA DE ASSIS; 
HANSEN, 1999). Compostos como os inseticidas organofosforados e carbamatos inibem a 
colinesterase de maneira irreversível e reversível, respectivamente. Outros compostos como 
metais tóxicos e organoclorados parecem também inibi-la, porém a concentração necessária 
para promover esse efeito é relativamente mais alta (STURM et al., 2000; GALGANI; 
BOCQUENÉ; CADIOU, 1992).  
  Tendo em vista que organofosforados e carbamatos possuem tempo de meia-vida 
curto, a análise da inibição da AchE é uma ferramenta útil para avaliar seu efeito na biota 
aquática, mesmo quando os compostos químicos não são mais detectáveis no ambiente 
(VALBONESI; SARTOR; FABBRI, 2003). Peixes expostos a organofosforados apresentam 
redução da atividade da acetilcolinesterase (AchE) proporcional à concentração e ao tempo de 
exposição, com inibição dependente da natureza do organofosforado e da espécie de peixe 
exposta (WEISS, 1958).  
Dentre os biomarcadores bioquímicos, a medida da atividade da colinesterase em 
peixe é uma clássica ferramenta para monitorar a poluição em águas marítimas 
(BOCQUENÉ; GALGANI; TRUQUET, 1990) e continentais (STURM; SILVA DE ASSIS; 
HANSEN, 1999). 
 
1.3.2.2 Biomarcadores de Biotransformação 
 
Na maioria das espécies animais o fígado é o principal órgão onde ocorre a 
biotransformação de xenobióticos. A biotransformação consiste na conversão de compostos 
apolares em compostos polares e mais solúveis em água, mais facilmente excretados 
(MALMSTRÖM et al., 2004). Geralmente, os biomarcadores de efeito mais sensíveis são 
alterações nos níveis e atividades de enzimas de biotransformação (MARTINEZ, 2006).  
A biotransformação dos compostos químicos nos organismos é essencial para alterar a 
atividade biológica do composto e, conseqüentemente, cessar a interação entre o elemento 
químico e a célula. A biotransformação inclui numerosos sistemas enzimáticos diferentes que 
atuam em diversos tipos de substratos (NICARETA, 2004).  
A biotransformação é um processo dividido em duas partes, as reações de fase I e II, 
que freqüentemente ocorrem seqüencialmente. As primeiras são reações catabólicas como 
oxidação, redução, hidrólise. Nesta fase pode ser inserido um grupo hidroxila que servirá 
como ponto de ataque para a reação de conjugação da fase II (AZEVEDO; CHASIN, 2004). 




conjugado, através de reações catalisadas por enzimas, a moléculas de alta polaridade mais 
facilmente excretáveis (SCHLENK, 1999). Em peixes, a atividade destas enzimas pode ser 
induzida ou inibida após a exposição a xenobióticos (BUCHELI; FENT, 1995). 
A fase II consiste em reações anabólicas que envolvem a conjugação de alguns grupos 
de moléculas resultando em compostos inativos na maioria dos casos (BUCHELI; FENT, 
1995). As reações de conjugação são catalisadas por uma variedade de transferases, como a 
glutationa S-transferase.  
 
1.3.2.2.1 Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD)  
 
As enzimas do citocromo P450 (ou simplesmente CYP450) são proteínas pertencentes 
à fase I da biotransformação que oxidam, hidrolizam ou reduzem xenobióticos e substâncias 
endógenas, que passam de compostos lipofílicos a hidrofílicos. Estas reações são o primeiro 
passo para excreção e detoxificação, porém também podem liberar intermediários reativos e 
tóxicos. Estas enzimas localizam-se principalmente no retículo endoplasmático liso e 
mitocôndrias de células hepáticas, renais, cérebro e outros órgãos (BUCHELLI; FENT, 1995). 
OMURA e SATO (1964) denominaram o sistema de citocromo P450 pelo fato do complexo 
formado com o monóxido de carbono apresentar um pico de absorção característico no 
comprimento de onda de 450 nm (AZEVEDO; CHASIN, 2004). 
Numerosos estudos têm demonstrado indução do citocromo P450 em peixes por 
muitos contaminantes. A indução do CYP450 em fígado de peixes é reconhecida como um 
excelente biomarcador de exposição a contaminantes orgânicos antropogênicos, como 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos, congêneres planares de bifenilas policloradas, 
dioxinas e furanos (GOKSOYR; FÖRLIN, 1992). O aumento da atividade das enzimas do 
citocromo P450 pode ser um dos sinais biológicos mais precoces da presença de poluentes 
indutores destas enzimas no ambiente aquático (PAYNE, 1976). A indução desse sistema é 
considerada um indicador biológico geral, mas sua resposta não permite descriminação de 
classes específicas de poluentes (GORBI; REGOLI, 2004). Através da alteração da estrutura 
química de compostos orgânicos, o citocromo P450 pode gerar compostos não tóxicos, menos 
ou mais tóxicos do que a substância original (SCHLENK, 2008). 
 A exposição a determinados contaminantes leva a estimulação da transcrição do gene 
CYP1A, resultando no aumento do nível de mRNA e também no aumento da respectiva 
atividade catalítica (ARINÇ; SEN; BOZCAARMUTLU, 2000). Assim, pode-se determinar a 




imunohistoquímica) ou através da atividade catalítica da enzima  relacionada, a 7-
etoxiresorufina. O método mais usado para avaliar a indução do CYP1A em resposta à 
contaminação ambiental envolve a medida da atividade de enzima de CYP1A usando o ensaio 
de EROD, que é baseado na taxa da O-deetilação da etoxiresorufina.  
A etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) tem como substrato a 7-etoxiresorufina, e 
através de uma O-desalquilação, ocorre a formação de resorufina, que pode ser medida por 
espectrofluorometria. O aumento da atividade da EROD em vertebrados é um indicador da 
indução do CYP1A auxiliando, portanto, no monitoramento ambiental. Uma das vantagens da 
utilização da atividade da EROD como biomarcador é a simplicidade da sua mensuração 
(BUCHELI; FENT, 1995), especialmente quando o ensaio é realizado em microplaca 
conforme modificação de SILVA DE ASSIS (1998). 
Metais, como prata, cádmio e cobre, desreguladores de regulação iônica, causam 
danos histológicos e são classicamente compostos que alteram a atividade da EROD. 
Dioxinas, bifenilas policloradas e hidrocarbonetos policíclicos aromáticos induzem o 
citocromo P4501A (CYP1A) e peixes expostos a organoestânicos, benzeno, cádmio e 
acrilamida apresentaram forte e significante redução da atividade de EROD (BUCHELI; 
FENT, 1995; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).  
 
1.3.2.2.2 Glutationa S-Transferase (GST) 
 
As enzimas de fase II têm um importante papel na homeostase, detoxificação e 
eliminação de diversas substâncias exógenas e os níveis de cofatores de fase II podem ser 
afetados após exposição a poluentes ambientais. Além de seu papel no transporte intracelular 
e biossíntese de leucotrienos e prostaglandinas, glutationas S-transferases têm um papel 
importante na defesa do DNA e lipídios contra o dano oxidativo e produtos peroxidativos 
(VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Ligando-se covalentemente a compostos 
eletrofílicos, essas transferases reduzem a probabilidade desses compostos se ligarem a outras 
moléculas, como o DNA (HUGGETT et al., 1992). Assim, a toxicidade de muitos compostos 
exógenos pode ser modulada pela indução da atividade da GST (VAN DER OOST; BEYER; 
VERMEULEN, 2003).  
As glutationas S-transferases (GST) são uma superfamília de enzimas diméricas, 
essencial na proteção contra danos de compostos potencialmente reativos, conjugando-os para 
posteriormente serem eliminados do organismo (MARIONNET; DESCHAUX; REYNAUD, 




tem sido sugerida como um biomarcador de exposição ambiental a poluentes (VAN DER 
OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).  
  Além de participarem em processos de desintoxicação por formação de conjugados 
com a glutationa reduzida (GSH), as GSTs possuem papel no metabolismo de produtos 
secundários como na estabilização de flavonóides e atuando com peroxidases na redução de 
hidroperóxidos a monohidróxi-álcool no processo de estresse oxidativo (DIXON; 
LAPTHORN, 2002).  
A família das enzimas GST caracteriza-se por ampla especificidade a substratos com 
pouca afinidade e é por esta baixa eficiência catalítica que as GST possuem papel importante 
como agente desintoxicante de amplo espectro de compostos endógenos e exógenos (TEW; 
RONAI, 1999). A estimulação da enzima GST envolve reações de conjugação na presença de 
glutationa. O quociente entre a glutationa reduzida e a oxidada (GSH/GSSG) na célula é um 
bom indicador dos níveis de estresse oxidativo. A GST catalisa a conjugação da glutationa 
reduzida (GSH) com diversos tipos de xenobióticos ou componentes celulares danificados por 
espécies reativas de oxigênio (STOREY, 1996). 
Essa superfamília de enzimas ocorre em organismos procarióticos, plantas, moluscos, 
crustáceos, insetos, anfíbios, répteis, peixes e mamíferos (VAN DER OOST; BEYER; 
VERMEULEN, 2003). Em vertebrados, o fígado é a maior fonte de GST. Apesar de algumas 
isoformas microssomais de GST terem sido descritas, a atividade de GST é principalmente 
encontrada no citosol (CNUBBEN et al., 2001). 
O aumento na atividade da GST hepática foi relatado em muitos estudos após 
exposição de peixes a fungicidas, formulação comercial de glifosato, hidrocarbonetos 
policíclicos aromáticos, bifenilas policloradas e organoclorados (ALMLI, EGAAS; LODE, 
2002; BAGNYUKOVA; STOREY; LUSHCHAK, 2005; LU; WANG; ZHU, 2008; 
CONTARDO-JARA; KLINGELMANN; WIEGAND, 2009; KLEINOW; MELANCON; 
LECH, 1987), mas a maioria dos estudos não mostrou nenhuma alteração significativa. Por 
outro lado, redução significante da atividade da GST foi observada em peixes em ambientes 
poluídos (VAN DER OOST, BEYER; VERMEULEN, 2003) e peixes expostos a 
dibenzodioxinas policloradas, pesticidas ou hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (VAN 
DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003) e pesticidas como deltametrina (PIMPÃO; 







1.3.2.3 Biomarcador de Estresse Oxidativo 
 
O destino da maioria do oxigênio molecular consumido pelos animais é a redução a 
água ligada à oxidação de alimentos e produção de energia. A redução parcial resulta na 
formação do que tem sido denominado de espécies reativas de oxigênio (EROs). As formas de 
EROs incluem radical ânion superóxido (O2), radical hidroxil (OH), radical peroxil (RO2), 
radical alcoxil (RO) e radical hidroperoxil (HO2), peróxido de hidrogênio (H2O2), 
peroxinitrito (ONOO
-
, espécie reativa de nitrogênio) (HWANG; KIM, 2007; NORDBERG; 
ARNÉR, 2001; LIVINGSTONE, 2001).  
Para a formação de EROs contribuem diversas fontes e processos endógenos, como 
certas enzimas, auto-oxidação, transporte de elétrons da membrana nuclear (MYERS, 1997). 
Essas moléculas são continuamente produzidas em animais, e podem reagir com a maioria das 
biomoléculas e danificar lipídios, proteínas e ácidos nucléicos (HWANG; KIM, 2007; 
VALAVANIDIS et al., 2006). Entretanto, alguns papéis fisiológicos benéficos das EROs têm 
sido descritos em diferentes áreas, incluindo sinalização intracelular e regulação do estado 
redox (NORDBERG; ARNÉR, 2001). 
Cerca de 1 a 3% do oxigênio consumido é convertido em EROs, porém, essa taxa de 
produção pode ser alterada pela presença de diversos xenobióticos. Esses compostos são 
detoxificados dos organismos por defesas antioxidantes, que podem ser hidrossolúveis (ácido 
ascórbico, a vitamina C, carotenos e glutationa reduzida, a GSH), lipossolúveis (retinol, a 
vitamina A, e α-tocoferol, a vitamina E) e enzimas antioxidantes específicas (como 
superóxido-dismutase, catalase e glutationa-peroxidase). Uma prevalência de processos pró-
oxidativos leva a um aumento de danos oxidativos, situação esta denominada estresse 
oxidativo. Dentre esses danos estão a lipoperoxidação, oxidação de proteínas e o dano ao 
DNA (LIVINGSTONE, 2001). Diversas moléculas podem alterar o balanço pró-
oxidantes/antioxidantes, tornando o organismo suscetível ao estresse oxidativo 
(MONTSERRAT  et al., 2007). 
Uma variedade de poluentes ambientais, dentre eles os pesticidas, podem provocar um 
aumento na produção de radicais livres em diversos organismos aquáticos, como os peixes, e 
se os sistemas de defesas antioxidantes forem ineficiente para combater as EROs ocorre uma 







1.3.2.3.1 Lipoperoxidação (LPO)  
 
A peroxidação lipídica, lipoperoxidação ou oxidação de ácidos graxos poliinsaturados 
é um processo fisiológico regular, considerando sua importância na maturação celular 
(SCHEWE; RAPOPORT; KÜHN, 1986) e mobilização de lipídios (FEUSSNER et al., 1995). 
Determinadas classes de contaminantes, contudo, podem acarretar efeitos deletérios nesse 
processo (SEVANIAN; URSINI, 2000), levando a um comprometimento no funcionamento 
celular (BAKER; KRAMER, 1999), destituição da função das membranas celulares e de 
organelas essenciais, tais como o processo de transporte, a manutenção de gradiente de 
metabólitos e íons e a transdução de sinais mediada por receptores (MEAGHER; 
FITZGERALD, 2000), com conseqüentes modificações estruturais dos complexos 
lipoprotéicos das membranas celulares (MASON; WALTER; MASON, 1997). 
A oxidação de lipídeos é uma importante conseqüência do estresse oxidativo. A 
lipoperoxidação como conseqüência negativa do estresse oxidativo tem sido extensamente 
investigada (STEGEMAN et al., 1992). Esse processo ocorre por uma reação em cadeia e 
demonstra a habilidade de um único radical propagar reações bioquímicas deletérias (VAN 
DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).  
A lipoperoxidação é um dos danos mais importantes causados pelas espécies reativas 
de oxigênio, sendo as membranas celulares os locais mais susceptíveis a essas reações de 
oxidação. A lipoperoxidação tem se mostrado um potencial biomarcador de contaminação 
ambiental (STEGEMAN et al., 1992; HAI; VARGA; MATKOVICS, 1995) e através dela 
podemos inferir os danos causados às células pelo estresse oxidativo (KAPPUS, 1987). 
Em conseqüência da lipoperoxidação, pode haver perda de integridade da membrana 





, influxo excessivo de cálcio e ativação de enzimas como as proteases, 
fosfolipases e nucleases (OLIVEIRA, 1999; MEAGHER; FITZGERALD, 2000; 
BARREIROS; DAVID; DAVID, 2006). As membranas lipídicas peroxidadas tornam-se 
rígidas e perdem sua permeabilidade e integridade (SEVANIAN e MCLEOD, 1997; 
VALAVANIDIS et al., 2006). 
A lipoperoxidação tem sido utilizada com sucesso como uma medida de estresse 
oxidativo induzido por xenobióticos, em espécies expostas in vivo a uma variedade de 
substâncias químicas como metais (ferro, cádmio, mercúrio e cobre) e pesticidas como 
paraquat, malation, deltametrina e glifosato (KELLY  et al., 1998; SAYED et al., 2003; VAN 




1.4 Compostos químicos avaliados quanto à toxicidade 
 
Os poluentes mais comumente encontrados em corpos de água são metais, defensivos 
agrícolas, hidrocarbonetos policíclicos aromáticos derivados de petróleo ou de origem 
sintética, detergentes e outros componentes dos esgotos doméstico e industrial e compostos 
ácidos (BEGON; TOWNSEND; HARPER, 2007), sendo, portanto, estas as classes de 
compostos químicos mais amplamente utilizados em bioensaios. 
Metais tóxicos e compostos organoclorados podem ser perigosos nos níveis 
registrados no ambiente, pois trata-se de poluentes conservativos (não são biodegradados, ou, 
quando degradados, demandam longos períodos de tempo), o que acarreta sua permanente 
adição ao meio aquático. Conseqüentemente, apresentam significativo potencial para 
bioacumulação na biota aquática, podendo, inclusive, biomagnificar-se ao longo de cadeias 
alimentares (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).  
Neste trabalho, estudamos a toxicidade dos compostos fipronil (capítulo 2), nitrato de 
chumbo (capítulo 3) e naftaleno (capítulo 4). Por se tratar de compostos químicos de ampla 
utilização, mais informações sobre a ação desses compostos em espécies de peixes 
neotropicais são necessárias, uma vez que os corpos d'água estão sujeitos a receberem esses 




 O aumento da população mundial e a demanda crescente de alimentos têm motivado o 
uso de grandes quantidades de pesticidas nas plantações, para prevenir ou combater pragas, 
visando assegurar maior produtividade. Dessa forma, muitos produtos são utilizados para 
eliminar formas de vida vegetal ou animal indesejáveis nas culturas agrícolas e na pecuária 
(SANCHES et al., 2003). 
 Após a Segunda Guerra Mundial, o número de substâncias novas e o uso extensivo 
dessas na agricultura aumentaram enormemente. O BHC (hexaclorobenzeno) e o DDT (1,1-
bis (4-clorofenil)-2,2,2 tricloroetano) surgiram como uns dos mais importantes produtos 
químicos, sendo aplicados em larga escala nas lavouras para combater insetos. Com o 
aumento do plantio de monoculturas e a destruição da diversidade ocorreu o aparecimento de 
várias pragas, as quais são combatidas pelo uso de pesticidas. A quantidade e a variedade de 
produtos aplicados na agricultura e na pecuária aumentaram verticalmente, tornando 




têm sido desenvolvidos métodos analíticos com o intuito de avaliar os riscos de contaminação 
O uso de tais compostos tem causado contaminação de sistemas aquáticos, sendo importante 
monitorar as águas subterrâneas, especialmente em áreas próximas a regiões agrícolas e locais 
que constituem fontes primárias de água potável (SANCHES et al., 2003).  
O crescimento da quantidade de agroquímicos colocados no mercado pode ser 
constatado através do Hanna’s Handbook of Agricultural Chemicals que, na sua publicação 
de 1952, listava 500 produtos. Nesta ocasião havia 182 inseticidas, 96 fertilizantes e 53 
herbicidas. Na publicação de 1999 o número de pesticida chega a 20.000 (FOE, 2000 apud 
MARTINS, 2000). O Brasil apresenta há alguns anos, um dos maiores mercados na área de 
proteção de plantas, sendo que em 2010, o volume de fitossanitários consumidos colocou o 
país no 1º lugar mundial, movimentando cifras em torno de 5,4 bilhões de dólares (ANVISA, 
2010). 
 
O fipronil (Figura 04) é uma droga derivada do fenilpirazol que atua como inibidora 
não competitiva do GABA, sendo largamente utilizada como ectoparasiticida na medicina 
veterinária e como defensivo agrícola, porém a literatura referente aos possíveis efeitos 
adversos desta substância ainda é extremamente limitada (OHI et al., 2004). Várias 
substâncias químicas utilizadas na agricultura e veterinária têm sido descritas como suspeitas 
de interferirem em processos reprodutivos de animais, assim como de interferirem em 
processos biológicos do meio ambiente. 
 




, e Top Spot
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sua fórmula química é C12H4Cl2F6N4OS [5-amino-1[2,6-dicloro-4-(trifluormetil) fenil]-4-
(trifluormetil) sulfinil]-1 H-pirazole-3-carbonitrilo) e peso molecular 437,1 g/mol. Apresenta-
se na forma de pó branco cristalino, com densidade 1,477-1,626 g/ml a 20ºC (OHI, 2002). 
Possui longa persistência no ambiente, podendo permanecer por até 123 dias com grande 
probabilidade de ser transferido para os depósitos naturais de água (BARRIGOSSI; LANNA; 
FERREIRA, 2005). 





 O fipronil é um membro da classe fenilpirazólico, que são principalmente químicos 
com um efeito inseticida. Ele é solúvel em água, estável em temperatura ambiente por um 
ano, mas não estável na presença de íons metálicos. Em 1997, sua produção foi cerca de 480 
toneladas por ano (PAN-UK, 2007). 
Baixas concentrações de fipronil são letais para a maioria das espécies de peixes que 
foram testadas, sendo particularmente tóxico a peixes juvenis. Em um estudo patrocinado por 
um fabricante do fipronil, uma concentração de 15 porções por bilhão (ppb) reduziu o 
crescimento de trutas. Além disso, o fipronil também é bioacumulado nos peixes, o que 
significa que a concentração do fipronil nos peixes de águas contaminadas é mais elevada do 
que a concentração do fipronil na água em que vivem (COX, 2007). Alguns experimentos têm 
mostrado que o composto apresenta efeitos prejudiciais em humanos (OLIVEIRA; 
BECHARA; CAMARGO-MATHIAS, 2008).  
A toxicidade do fipronil em peixes varia de acordo com a espécie com valores de 
CL50 variando de 83 µg/l (Lepomis macrochirus) a 246 µg/l (Oncorhynchus mykiss) (PAN-
UK, 2007). Ele é altamente tóxico ao Lepomis macrochirus (CL50 (Concentração Letal) 96h 
= 85 µg/l) e à Oreochromis niloticus (CL50 96h) = 42 µg/l), e menos tóxico ao Oncorhynchus 
mykiss (CL50 96h = 248 µg/l) e ao Cyprinus carpio (CL50 96h = 430 µg/l). Afeta o crescimento 
larval em Oncorhynchus mykiss em concentrações superiores a 6.6 µg/l (PAN-UK, 2007).  
O fipronil é usado para uma grande variedade de pragas, incluindo controle de 
ectoparasitas em cães e gatos. É amplamente utilizado, aplicado na forma de grânulos ou iscas 
para controle comercial ou residencial de pragas em gramíneas e como um tratamento para 
sementes ou spray aéreo para controle de pragas na agricultura (WALSE et al., 2004).  
O mecanismo de ação do fipronil é similar aos ciclodienos e envolve ligação não 
competitiva ao receptor ácido aminobutírico (GABA) bloqueando efetivamente os canais de 
cloro e resultando em paralisia (GRANT et al., 1998).  
      O fipronil prefere matrizes lipofílicas (orgânicas) tal com lipídeos, óleos, proteínas e 
solventes orgânicos, e é estável a temperatura ambiente (GUNASEKARA et al., 2007). O 
fipronil é um organoclorado dito menos persistente, com utilização liberada e introduzido no 
mercado no início da década de noventa, sendo utilizado como defensivo agrícola. Em um dos 
poucos trabalhos, OHI (2002) verificou que o fipronil pode ocasionar irregularidades no 
tempo de duração da fase estral e falha na fertilização em roedores. 
A propriedade toxicológica do fipronil depende da formação de compostos derivados, 
como por exemplo, o metabólito sulfona e o fotoproduto desulfinil. Cada composto derivado 




invertebrados em relação aos mamíferos está relacionada com a maior afinidade da substância 
ao receptor GABA, mas é também dependente da velocidade relativa de conversão em 
subprodutos persistentes e baixa seletividade destes metabólitos (HAINZL; COLE; CASIDA, 
1998). Estudos têm demonstrado que os metabólitos sulfonados do fipronil podem ser 
considerados um evento de bioativação e mais tóxicos para peixes e pássaros (BEELER; 
SCHLENK; RIMOLDI, 2001).  
Trata-se de um composto usado para controlar pragas no campo, em amplo espectro, 
porém, pode vir a afetar também insetos não alvo, sendo considerado um dos mais 
importantes inimigos de abelhas melíferas (FAOUDER et al. 2007), importantes na 
polinização. Por esta razão a França proibiu a comercialização do fipronil desde 1999. Itália, 
Alemanha e Eslovênia também já proibiram a sua aplicação. A Agência de Proteção 
Ambiental dos Estados Unidos da América diz que o fipronil é altamente tóxico a peixes, 
invertebrados aquáticos e pássaros, mas relativamente menos tóxico para mamíferos, galinhas 
d'água e algumas espécies de pássaros (EPA, 1996). 
 
1.4.2 Nitrato de chumbo 
 
Inadequadamente chamados de ―metais pesados‖ ou ―metais-traço‖, esses elementos 
constituem parte integrante do ambiente e da matéria viva, ocorrendo naturalmente em 
pequenas concentrações. Alguns são essenciais aos organismos vivos, ainda que em 
baixíssimas quantidades (como zinco, ferro, manganês, ferro e cobre), entretanto outros, como 
mercúrio, chumbo e cádmio, não têm função biológica conhecida e seus efeitos sobre os 
elementos da biota normalmente são deletérios. Mesmo os que possuem função biológica, 
quando em concentrações mais elevadas, podem causar toxicidade aos organismos 
(ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 
Dentre os poluentes, os metais potencialmente tóxicos representam um grupo especial, 
pois não são degradados, de forma natural, química ou biologicamente. A presença de metais 
potencialmente tóxicos no ambiente aquático e em concentrações elevadas pode causar a 
morte de animais e organismos fotossintetizantes. Altas concentrações de metais afetam 
organismos bentônicos, que são capazes de bioconcentrar esses contaminantes, causando 
efeito direto na cadeia alimentar aquática (ALEGRE, 2009).  
O chumbo é um metal de cor branca acinzentada, brilhante, dúctil, macio e muito 
resistente à corrosão. Trata-se de um elemento não essencial que ocorre naturalmente no 




de atividades humanas. Muitas das suas propriedades físicas e químicas como maleabilidade, 
ductilidade, pobre condutibilidade e resistência à corrosão, têm favorecido o uso do chumbo 
para uma grande variedade de aplicações pelo homem desde tempos antigos (GARCÍA-
LESTÓN et al., 2010).  
A entrada de chumbo em corpos de água ocorre principalmente por descargas 
industriais diretas e deposição de partículas aéreas, sendo observadas as maiores 
concentrações do metal em águas continentais, especialmente próximos aos grandes centros 
urbanos (PAIN, 1995). O chumbo é altamente tóxico e seus efeitos biológicos conhecidos são 
sempre deletérios. A forma química e sua concentração na água e nos sedimentos são os 
fatores que influenciam a taxa de absorção desse metal (PATTEE; PAIN, 2002).  
Quanto à forma química do chumbo, as formas inorgânica e orgânica são utilizadas em 
diversos processos industriais (JOHNSON, 1998). A forma inorgânica é menos tóxica, já que 
a membrana plasmática é permeável ao organometal, porém a quantidade de chumbo 
inorgânico que circula nos ecossistemas é maior que a quantidade de chumbo orgânico 
(PAIN, 1995), sendo, portanto, a forma inorgânica a que mais causa problemas ambientais.  
É bem documentado que o chumbo pode causar efeitos adversos à saúde que incluem 
neurotoxicidade, nefrotoxicidade e efeitos deletérios nos sistemas hematológicos e 
cardiovasculares (ATSDR, 2007). Também existem resultados que mostram que o chumbo 
induz resposta positiva em testes biológicos e bioquímicos, como inibição de enzimas, 
mutação, aberrações cromossômicas, câncer e defeitos congênitos (JOHNSON, 1998). Apesar 
disso, dados relacionados às propriedades mutagênicas, clastogênicas e carcinogênicas de 
compostos de chumbo inorgânico ainda são conflitantes. 
A agência internacional para a pesquisa em câncer (IARC) classificou o chumbo como 
possível carcinógeno humano (grupo 2B) (IARC, 1987) e compostos de chumbo inorgânico 
como prováveis carcinógenos humanos (grupo 2A) (IARC, 2006). Em alguns estudos 
epidemiológicos a exposição ao chumbo foi associada a um aumento na incidência de alguns 
cânceres como de estômago, pulmão e bexiga (FU; BOFFETTA, 1995). Há diversos 
mecanismos propostos para melhor se compreender as propriedades carcinogênicas do 
chumbo e estes mecanismos incluem mitogênese, alterações na transcrição gênica, dano 
oxidativo e diversos mecanismos indiretos de genotoxicidade (HARTWIG, 1994; 
SILBERGELD, 2003).  
A absorção de chumbo por organismos aquáticos pode ocorrer através da pele, 
brânquias, além da via alimentar (TAO et al., 1999). PAIN (1995) observou inibição da 




concentrações de chumbo na água (10 μg/l). Em elevadas concentrações observou-se relatos 
de quadros anêmicos, redução na eclosão de ovos e curvatura lateral da espinha; em doses 
letais o chumbo induz aumento na produção de muco, o que resulta na obstrução das 




Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) são considerados poluentes 
orgânicos prioritários em estudos ambientais, tendo em vista que algumas dessas substâncias 
apresentam elevado potencial de toxicidade e são precursoras de efeitos mutagênicos e/ou 
carcinogênicos (MEIRE; AZEREDO; TORRES, 2007). 
Os HPAs são compostos aromáticos formados por dois ou mais anéis aromáticos, 
constituídos exclusivamente por átomos de carbono e hidrogênio, organizados sob forma 
linear, angular ou agrupada (NETTO et al. 2000) produzidos naturalmente ou por processos 
industriais (MEIRE; AZEREDO; TORRES, 2007). Fontes naturais de HPAs incluem 
incêndios florestais, escoamento de petróleo, vulcões e produção por organismos vivos, 
entretanto, as fontes antropogênicas dominam a entrada de HPAs na natureza. As maiores 
emissões de HPAs são oriundas de processos industriais ligados à produção de aço e 
alumínio, derramamentos do petróleo, descargas dos navios, da exaustão de incineradores de 
rejeito e por efluentes industriais e principalmente pela queima de combustíveis fósseis 
(WRIGHT; WELBOURN, 2002). Assim, maiores concentrações de HPAs são observadas 
próximo aos grandes centros urbanos.  
Os HPAs têm uma variedade de efeitos nocivos em organismos aquáticos, incluindo 
efeitos carcinogênicos (particularmente para quatro, cinco e seis anéis aromáticos) e 
alterações dos sistemas endócrinos, entre outros (GESTO et al., 2009). HPAs acumulam-se 
rapidamente em organismos aquáticos e alcançam níveis maiores que os detectados no 
ambiente. São relatados como carcinogênicos e mutagênicos (HARVEY, 1991), responsáveis 
por prejudicar processos de crescimento, reprodução e osmorregulação em peixes 
(NICOLAS, 1999). Interfem na função da glândula endócrina, mimetizando ou bloqueando 
efeitos dos hormônios naturais (JOHNSON et al., 1998) e afetam processos de alocação de 
energia (ELUMALAI; BALASUBRAMANIAN,1999).   
Nos EUA, a Agência de Proteção Ambiental (EPA) estabeleceu a inclusão de 16 




toxicidade, ao potencial carcinogênico e mutagênico de vários desses compostos e ao fato de 
serem resistentes à biodegradação (VALENTIM, 2006). 
Entre os HPAs que apresentam elevada toxicidade aguda estão o naftaleno, antraceno, 
fluoreno, acenafteno, fenantreno, fluoranteno, pireno e criseno (CESTESB, 2008). O 
naftaleno é um dos HPAs mais intensivamente estudado devido à sua alta toxicidade, baixa 
sensibilidade à foto-oxidação, elevada persistência na água e baixo peso molecular 
(VIJAYAVEL et al., 2004). Em particular, o naftaleno e seus derivados, tais como 
alquilnaftaleno, são os mais abundantes HPAs presentes em óleos crus (AAS et al., 2000) e 
são freqüentemente encontrados em ambientes poluídos (LEE; ANDERSON, 2005).  
Acredita-se que os naftalenos e fenantrenos (HPAs com respectivamente 2 e 3 anéis 
aromáticos) sejam os principais  responsáveis pela toxicidade aguda do óleo cru 
(ANDERSON et al., 1974  apud POLLINO; HOLDWAY, 2002). Óleos crus contêm 
aproximadamente 1,5% de HPAs, dos quais o naftaleno é o principal componente perfazendo 
65% da constituição de HPAs totais (TRUSCOTT; IDLER; FLETCHERET, 1992). 
O naftaleno (Figura 05) tem fórmula química C10H18, peso molecular 128, 18 g/mol e 
apresenta-se como um sólido branco cristalino/flocos, odor forte de alcatrão, densidade de 
1.14 g/cm
3
 e solubilidade em água, a 20ºC, de 0,3 g/100 ml (CETESB, 2010). Naftaleno é um 
poluente ubíquo introduzido no ambiente aquático principalmente através de processos de 
produção e destilação de produtos do carvão (ATSDR, 1995) bem como subprodutos de 




Figura 05 - Estrutura química do naftaleno (Fonte: CETESB, 2010) 
 
Em geral, as populações dos peixes podem ser expostos no ecossistema aquático a 
uma concentração total de HPAs variando de 50 a 410 mg/l (KAYAL; CONNEL, 1989; 
SMITH; BAGG; WRIGLEY, 1991). Peixes podem absorver contaminantes orgânicos 




A exposição ao naftaleno induziu uma variedade de respostas tanto em nível celular 
como sistêmico em peixes teleósteos (NAVAS; SEGNER, 2000; TELES; PACHECO; 
SANTOS, 2003; THOMAS; BUDIANTARA, 1995). Na truta arco-íris, verificou-se que 
exposição ao naftaleno provocou diminuição nos níveis de hormônios esteróides do plasma e 
também afetou o metabolismo de energia em diversos órgãos que incluem o cérebro de 
maneiras dose e tempo dependentes (TINTOS et al., 2007). 
O impacto do naftaleno em humanos e outros mamíferos tem sido estudado 
extensivamente (ORZALESI; MIGLIAVACCA; MIGLIOR, 1994). Entretanto, um número 
limitado de estudos tem sido conduzido para avaliar toxicidade do naftaleno em espécies 
aquáticas, notadamente peixes. A literatura recente da toxicidade do naftaleno em teleósteos 
abrange estudos de histopatologia (DI MICHELE; TAYLOR, 1978), fisiologia (KRAHM et 
al., 1984) e relações estrutura-toxicidade (BLACK et al., 1983). Mais recentemente, 
citoxicidade (SCHIRMER et al., 1998), tempo de vida (GERT-JAN DE MAAGD et al., 1997) 
e respostas antioxidantes foram avaliadas. A genotoxicidade do naftaleno foi demonstrada em 
Dicentrarchus labrax (GRAVATO; SANTOS, 2002). Não obstante, considerando estudos em 
outras espécies que não peixes, o potencial genotóxico do naftaleno parece ser de difícil 
consenso (PACHECO; SANTOS, 2002).  
Dentre os compostos aromáticos mais simples do petróleo se encontram o benzeno, o 
tolueno e o naftaleno. No mar, os peixes adultos apresentam uma resistência maior à poluição 
por petróleo do que seus ovos, larvas ou formas juvenis. Os adultos apresentam uma relativa 
resistência a este tipo de poluição, pois seu corpo, guelras e cavidade bucal são revestidos por 
um muco resistente à impregnação do petróleo. No entanto, compostos aromáticos individuais 

















 No desenvolvimento desta tese, nos capítulos seguintes, foram buscados atingir os 
seguintes objetivos:   
 
- Estabelecer protocolo de preservação de amostras de sangue de peixe de água doce 
para a realização do ensaio, através da técnica de citometria de fluxo para verificação da 
viabilidade celular e do ensaio cometa para verificação de integridade de material genético. 
 
- Avaliar a toxicidade do fipronil através de contaminação subcrônica (60 dias), semi-
estática, por imersão, nas espécies de peixe nativas Rhamdia quelen (jundiás, espécie de 
fundo) e Astyanax sp (lambaris, espécie de coluna d’água) e na espécie de peixe exótica 
Danio rerio (paulistinha ou peixe zebra), nas concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l utilizando 
biomarcadores genéticos (freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares e 
ensaio cometa em sangue) e bioquímicos (atividades da acetilcolinesterase cerebral, muscular 
e glutationa S-transferase e peroxidação lipídica).  
 
- Avaliar a toxicidade do chumbo inorgânico através de contaminação subcrônica (30 
dias), semi-estática, por imersão, nas espécies de peixe nativas Rhamdia quelen (jundiás) e 
Astyanax sp (lambaris), nas concentrações 0,01; 0,03 e 0,1 mg/l utilizando biomarcadores 
genéticos (freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares e ensaio cometa 
em sangue) e bioquímicos (atividades da acetilcolinesterase cerebral, muscular, glutationa S-
transferase e etoxiresorufina-O-deetilase e peroxidação lipídica).  
 
- Avaliar a toxicidade do naftaleno através de contaminação subcrônica (28 dias), 
semi-estática, por imersão, nas espécies de peixe nativas Rhamdia quelen (jundiás) e Astyanax 
sp (lambaris), nas concentrações 0,005; 0,06 e 3 mg/l utilizando biomarcadores genéticos 
(freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares e ensaio cometa em sangue) 
e bioquímicos (atividades da acetilcolinesterase cerebral, muscular, glutationa S-transferase e 


















Estabelecimento de condições experimentais para preservar amostras de sangue de 
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When environmental analysis is performed, the high number of samples required and 
handling conditions during the transport of these samples to the laboratory are common 
problems. The comet assay is a useful, highly sensitive tool in biomonitoring. Some studies in 
the literature aim to preserve slides in lysis solution for use in the comet assay. Until now, 
however, no efficient methodology for preserving blood samples for this assay has been 
described. Because of this, the present report aimed to establish the proper conditions for 
samples maintenance prior to comet assay analysis. Samples were conserved in three different 
solutions: a high protein concentration solution (fetal bovine serum—FBS), an anticoagulant 
agent (a calcium chelator – ethylenediaminetetracetic acid – EDTA), and a salt buffered 
solution (phosphate buffered saline—PBS). Therefore, peripheral blood samples of Rhamdia 
quelen specimens were collected and maintained in these solutions until testing at 72 h. 
Analyses of DNA fragmentation via the comet assay and cell viability via flow cytometry 
were performed at intervals of 24 h. The results showed that samples maintained in FBS were 
preserved better; this was followed by those preserved in PBS and then last by those 
preserved in EDTA. In conclusion, blood samples from freshwater fish can be preserved up to 
48 h in fetal bovine serum at 4
o
C in the absence of light. In this period, no DNA 
fragmentation occurs. We thus describe an excellent method of sample conservation for 




O comitê consultivo do ambiente marinho (ACME) do Conselho Internacional para 
Exploração Marinha (ICES) recomenda uma amostragem de 25 peixes/locais de amostragem 
para estudos de pesquisa. Esta situação pode conduzir a uma carga de trabalho caótica, 
especialmente porque subamostras são necessárias para cada indivíduo [1]. Então, a fixação 
de amostras biológicas representa uma etapa fundamental. Infelizmente, tais procedimentos 
conduzem freqüentemente a vários graus de artefatos [2]. Para avaliar a preservação da 
amostra diversos ensaios são necessários. O ensaio cometa é um método rápido e 
relativamente barato para medir danos ao DNA. Este ensaio tem encontrado até aqui muitas 
aplicações, particularmente em biomonitoramento e monitoramento ambiental [3]. A 




capacidade em avaliar um elevado número de células com rapidez faz da citometria de fluxo 
uma ferramenta útil para a avaliação de micronúcleos (MN) [5]. 
Os pioneiros em automatizar o ensaio do MN em roedores usando citometria de fluxo 
descreveram uma correlação entre contagem manual em microscópico e no citômetro de fluxo 
de células micronucleadas [6]. Tendo em vista que existem métodos diferentes para manter a 
estabilidade biológica da amostra durante o transporte ou procedimentos laboratoriais a 
preservação das células é importante, pois permite que nós executemos ensaios cometa e 
análise de citometria de fluxo em estudos de toxicologia ambiental, assim, o objetivo deste 
estudo foi identificar a melhor solução para manter a integridade de eritrócitos dos peixes. 
Assim, nós usamos tampão fosfato salino (PBS), ácido etilenodiaminotetracético (EDTA) e 
soro bovino fetal (FBS). PBS é uma solução salina comumente usada na bioquímica, com 
muitos outros usos já que é isotônico e não tóxico às células [7]. EDTA é usado para amostras 
de sangue devido à sua função como anticoagulante [8] e FBS é amplamente utilizado na 
cultura de células e apresenta elevada concentração de proteínas. 
 
 




Seis espécimes de jundiá (Rhamdia quelen) foram adquiridos comercialmente e a 
aclimação foi realizada por quatro semanas em tanques aerados em temperatura constante 
(22◦C) sob luz controlada (12/12 claro/escuro). Cada espécime foi anestesiado com 
benzocaína 20% (Merck, Darmstadt, Alemanha) [9], e o sangue periférico obtido da veia 
dorsal por punção vertical da nadadeira anal sob o canal hemal. Um total de 10µl da amostra 
de sangue foi armazenado em 1 ml de tampão fosfato salino (PBS, pH 7.4) e outro 1ml de 
ácido etilenodiaminotetracético (EDTA, 0,5 M) ou 1ml de soro bovino fetal (FBS). Todas as 
amostras foram mantidos a 4
o
C e protegidas da luz. Após um intervalo de 24 h (tempo 0, 24, 









2.2 Ensaio cometa alcalino 
 
O ensaio cometa foi realizado com sangue periférico (eritrócitos) como descrito 
previamente [10]. Brevemente, 10 µl do sangue homogeneizado derivado de cada solução 
teste foram diluídos em 120 µl de agarose de baixo ponto de fusão (LMA) e colocado em uma 
lâmina coberta por agarose normal. As lâminas foram colocadas na solução de lise (solução 
de lise estoque: NaCl (2,5 M), EDTA (100 mM), Tris (10 mM), NaOH (0,8 %), N-lauril-
sarcosinato (1%); solução de lise uso: triton X100 (1%), DMSO (10%) na solução de lise 
estoque), por 24 h a 4 
o
C. Na etapa seguinte, as lâminas foram primeiramente imersas em uma 
solução de NaOH (10 N) e de EDTA (200 mM), pH 13 por 20 minutos, para efetuar a 
desnaturação do DNA, e submetido então à eletroforese a 300mA, 25V por 25 min. Após a 
neutralização em 0,4 M Tris, pH 7,5 e fixação no álcool etílico por 10 min, cometas foram 
corados com 0,02 g/ml de brometo de etídeo e analisados usando um microscópio de 
epifluorescência Leica DMLS2. Cem cometas em cada lâmina foram classificados 
visualmente como pertencendo a uma das cinco classes, predefinidas no que diz respeito à 
intensidade da cauda, e a cada cometa foi dado um valor de 0, de 1, de 2, de 3, ou de 4 (de não 
danificado (0) ao dano máximo (4)) [11]. A diluição da amostra foi necessária em detrimento 





2.3 Citometria de fluxo 
 
Aquisição de dados e análise foi realizada com foco nas características morfológicas, 
presença de restos celulares e integridade de membrana em um citômetro FACScalibur 
equipado com um laser íon argônio a 488nm. Para as medidas, um total de 20.000 células 
foram coletadas de cada tubo de amostra usando programas CellQuest e WinMDI 2.9. Para 
avaliar a integridade de membrana usando iodeto de propídio (PI), 50 µl de amostras de 
sangue foram transferidos cuidadosamente para um tubo de teste. PI foi adicionado à 
concentração final concentração de 50 µg/ml. Amostras foram gentilmente ressuspendidas e 
incubadas por 10 min à temperatura ambiente no escuro. Iodeto de propídio foi usado pois é 
bem conhecido que cora núcleo de células sem membrana íntegra. Já que PI é um corante 
supravital, ele pode distinguir entre células necróticas (coradas fluorescente) e viáveis 
(negativas) [4]. Essa análise foi realizada com corante PI para excluir restos celulares da 




2.4. Análise estatística  
 
O teste de Kruskal-Wallis foi usado no ensaio cometa para comparar as diferenças 
entre as soluções teste (PBS, EDTA, e FBS) e diferentes tempos (0, 24, 48 e 72 h). Para 
citometria de fluxo, os dados obtidos foram transformados por √x + 0.5 para assegurar uma 
distribuição normal. Estes dados foram submetidos a uma análise de variância (ANOVA) com 
um diagrama fatorial para determinar a significância estatística. O teste de Tukey foi 
executado quando os efeitos da interação eram significativos. Um valor de p menor que 0,05 
foi considerado estatisticamente significativo. 
 
3. Resultados e Discussão 
 
Algumas pesquisas sugerem a possibilidade de armazenar lâminas na solução de lise 
por períodos de até quatro meses [12]. Entretanto, pesquisas desenvolvidos por Belpaeme et 
al. (1998) mostraram um possível efeito de armazenar as lâminas na solução de lise, que 
produziam mudanças nos padrões do cometa em amostras armazenadas por um período 
prolongado [1]. Para análise da melhor solução para conservação da amostra, o ensaio cometa 
foi realizado para avaliar possível dano ao DNA em células de sangue até 72 h após a coleta e 
comparar as amostras em diferentes soluções teste.  
Prévias observações mostram que amostras de sangue de peixe coletadas com heparina 
e transportadas para o laboratório em gelo, coagulavam. A análise estatística do ensaio cometa 
detectou diferença significativa entre dano ao DNA induzido pela conservação em FBS e 
PBS, bem como diferenças na preservação do DNA foi notada entre FBS e EDTA (0 h: p = 
0,0201; 24 h: p = 0,0285; 48 h: p = 0,0484; 72 h: p = 0,015 para FBS e PBS e 0 h: p = 0,0399; 
24 h: p = 0,0119; 48 h: p = 0,0248; 72 h: p = 0,0035 para FBS e EDTA). Entretanto, diferença 
entre PBS e EDTA não foi observada (0 h: p = 0,7869; 24 h: p = 0,7456; 48 h: p = 0,7869; 72 
h: p=0,6265). Em todos os tempos testados, células preservadas em FBS sempre apresentaram 
menor dano genético em comparação com as outras soluções (Fig. 1). 
O ensaio cometa igualmente permitiu que nós verificássemos quais períodos e 
soluções forneceram melhor estocagem do sangue para nossas suspensões celulares. As 
amostras de sangue acondicionadas em FBS (p = 0,1509) ou em PBS (p = 0,1597) não 
exibiram diferenças nos danos entre os tempos testados. Enquanto que as amostras 
acondicionadas em EDTA não apresentaram diferenças de dano entre tempo 0 e 24 h (p = 




mostraram diferenças significativas entre 0 e 48 h (p = 0,0101), 0 e 72 h (p = 0,0128), com 
tempos finais de 48 e 72 h ocasionando danos mais elevados ao DNA (Fig. 1). 
Análises de citometria de fluxo executadas nos tempos (0, 24, 48, e 72 h) foram 
realizadas a fim identificar tanto mudanças nas características morfológicas (P1) quanto 
viabilidade celular (P2). As análises de P1 foram executadas com o objetivo de detectar as 
células apoptóticas [4]. ANOVA mostrou claramente diferenças entre as soluções do 
armazenamento (p<0,01). O teste de Tukey revelou diferenças entre PBS e EDTA assim 
como FBS e EDTA. O FBS apresentou as médias mais elevadas, indicando menores 
mudanças morfológicas nas características das células. Isto foi seguido por PBS e então por 
EDTA (Tabela 1). A análise P1 ainda revelou um efeito do tempo de armazenamento, com 
72h sendo diferente dos demais grupos. Interação entre tempo e solução não foi observada. 
Estas diferenças observadas somente em 72 h indicam níveis mais baixos de células 
morfologicamente intactas. 
A análise de P2 foi realizada usando iodeto de propídio para verificar a viabilidade 
celular. ANOVA mostrou uma diferença entre os tratamentos (p <0,01), indicando efeito da 
solução assim como efeito do tempo. Entretanto, não observamos interação entre tempo e 
substância. Não foi observada diferença entre as soluções PBS e EDTA, mas foram 
observadas diferenças entre EDTA e FBS bem como entre PBS e FBS. EDTA foi a solução 
com maior número de células inviáveis. PBS teve poucas células inviáveis e FBS teve o 
menor número de células inviáveis (Tabela 1). O teste de Tukey mostrou diferença entre os 
tempos de 0 e 72 h; os períodos intermediários (24 – 48 h) foram similares aos tempos inicial 
e final. Fig. 2 mostra células inviáveis sob as barras.  
 Quando as diferentes soluções foram comparadas, nós observamos que FBS melhor 
preservou as amostras de sangue de peixe coletadas. Não foram significativas as diferenças 
entre preservação de amostras até 72 h depois da coleta; até esse período as células 
preservadas em FBS mostraram menor dano ao DNA que as células preservadas nas outras 
duas soluções. Nossos resultados sugerem que PBS e EDTA não foram suficientes para 
preservar o material genético nesse tempo.  
Esses dados conjuntamente sugerem que FBS preservou melhor as células e seu 
material genético. A preservação em PBS foi estatisticamente similar àquela em FBS em P1 
(análise da morfologia), sugerindo que PBS provocou pouca alteração morfológica. 
Entretanto, a análise P2 mostrou que as células estavam inviáveis. Estes dados confirmam os 
resultados obtidos pelo ensaio cometa, que mostrou significativamente mais quebras no DNA 




osmolaridade do PBS (149,14 mM) em comparação com a geralmente encontrada nas células 
de peixes de água doce (292,5mM em Salmo trutta [13]). A diferença de osmolaridade entre o 
sangue e o PBS pode ter levado a um influxo da água nas células que não apresentaram 
alteração em sua morfologia ou formação dos restos celulares. O núcleo pode assim ter sido 
afetado (expelido), reduzindo a viabilidade celular. 
EDTA foi usado para preservação da amostra de sangue devido à sua função como 
anticoagulante. Esse agente seqüestra íons cálcio, importantes cofatores de diversas proteases 
na cascata de coagulação sangüínea, sendo, dessa forma, um bom anticoagulante [8]. 
Entretanto, nossos dados mostraram que EDTA não é uma boa solução para preservar as 
amostras analisadas. No ensaio de citometria, nós observamos que EDTA provoca danos 
lentamente no material genético das células em suspensão (Tabela 1). Esses resultados 
concordam com estudos que verificaram perda progressiva e irreversível das respostas 
linfoproliferativas antígeno-específicas em células mononucleares de sangue periférico 
obtidas de sangue exposto ao EDTA [8]. Além disso, uma pesquisa realizada por Machella et 
al., 2006 mostrou que quando DNA de peixes teleósteos (Dicentrarchus labrax) foi extraído e 
mantido na presença de EDTA, esse composto igualmente não reduziu níveis basais de 
quebras ao DNA [14]. 
FBS foi a melhor solução testada. Esta característica pode ser devido à sua 
composição. O soro é uma rica fonte de proteínas, fatores de crescimento, aminoácidos, 
carboidratos, íons, vitaminas e outros compostos. Diversos componentes do soro foram 
provavelmente benéficos para proteger as amostras de sangue neste estudo. Além disso, a 
elevada quantidade de glicose presente no soro (∼0,6-1,2 mg/ml) [15] poder servir como 
fonte de energia para o metabolismo celular [16]. A presença de inibidores de protease é 
particularmente importante devido à sua atividade de anti-tripsina, que inibe esta enzima de 
atuar nos glóbulos do sangue. Adicionalmente, a osmolaridade do soro (322 mM [15]) foi 
similar àquela do sangue de peixes de água doce (292.5 mM em Salmo trutta [13]). 
Conseqüentemente, esta solução é apropriada para este tipo de célula. Entretanto, avaliações 
adicionais podem revelar que esta solução pode não ser a melhor opção para organismos 
marinhos (osmolaridade do sangue em Myxine é 1118.32 mM, peixe-bruxa [13]). 
Interessantemente, as amostras mantidas em FBS por 72 h mostraram menor dano ao 
DNA que em 48 h. Dados similares foram obtidos para PBS. Como o ensaio cometa é um 
método muito sensível, estes dados sugerem que o reparo do DNA pode ter ocorrido nas 




Concluímos que soro bovino fetal melhor preservou as células do sangue e o material 
genético de peixes de água doce por tempos variando de 0 a 48 h. Recomendamos seu uso (a 
4
o
C na ausência de luz) para manutenção de sangue de peixes coletados em campo quando o 
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Fig. 01. Comparação das respostas do ensaio cometa (escores) de células de sangue para 






Fig. 02. Viabilidade de células com PI, iodeto de propídio. Histogramas indicam células 




Tabela 01. Citometria de Fluxo: diferenças entre soluções e diferenças entre tempos  
 
 Soluções Tempos 





































Dados de citometria foram transformados com √x+0.5, onde x é o valor absoluto do número 
de eventos em 20.000 células sem trocas nas características morfológicas (P1) e sem 
viabilidade (P2). Diferentes soluções (PBS, EDTA e FBS) foram analisadas em diferentes 
tempos (0 h, 24 h, 48 h e 72 horas) em todas as situações p<0,01. Letras minúsculas indicam 
comparação entre soluções e letras maiúsculas indicam comparação entre tempos. A mesma 
letra indica a falta de diferença estatisticamente significativa, e letras diferentes indicam 
















Avaliação da toxicidade subcrônica (60 dias) do Fipronil em Rhamdia quelen, Astyanax 

























O fipronil é um inseticida registrado em 1996 e usado para uma variedade de pragas, 
inclusive como ectoparasiticida na medicina veterinária e como defensivo agrícola, porém, 
estudos sobre os possíveis efeitos adversos desta substância são extremamente limitados. 
Apesar de ter seu uso banido em alguns países como França, Itália e Alemanha no Brasil 
ainda tem seu uso liberado. O objetivo do presente estudo foi investigar o efeito tóxico do 
fipronil em contaminação subcrônica, por 60 dias, nas concentrações 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 
0,23µg/l em duas espécies de peixes nativas: Rhamdia quelen e Astyanax sp e na espécie de 
peixe Danio rerio, modelo em estudos ecotoxicológicos. Os biomarcadores utilizados foram 
teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa, atividade da acetilcolinesterase muscular e 
cerebral (AchE muscular e cerebral), atividade da Glutationa S-transferase (GST) e 
quantificação dos níveis de Lipoperoxidação (LPO). Em R. quelen as concentrações 0,10 e 
0,23 µg/l de fipronil aumentaram a frequência de micronúcleo e alterações morfológicas 
nucleares, danos ao DNA observados pelo ensaio cometa; a concentração 0,23 µg/l induziu 
aumento na atividade da GST e nas três concentrações testadas (0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 
µg/l) houve aumento na atividade da AchE cerebral. Na atividade da AchE muscular e nos 
níveis de LPO não foi observação alteração em R. quelen. Em Astyanax sp, as três 
concentrações de fipronil testadas (0,05; 0,10 e 0,23 µg/l) promoveram quebras no DNA 
detectadas através do ensaio cometa e alteraram as atividades das enzimas AchE muscular 
(com depleção da atividade nos grupos expostos ao fipronil) e GST (com indução da atividade 
da enzima nos grupos expostos ao inseticida). No teste do micronúcleo písceo, atividade da 
AchE cerebral e nos níveis de  LPO não foram observadas diferenças entre os grupos controle 
e contaminados. No bioensaio com a espécie D. rerio, somente a atividade da 
acetilcolinesterase mostrou-se sensível à contaminação pelo fipronil nas concentrações 0,10 e 
0,23 µg/l, não tendo sido observada alteração nos níveis de quebras no DNA, nos níveis de 
LPO, nem alteração significativa na atividade da GST. Nossos resultados indicam elevado 
potencial tóxico do fipronil em espécies de peixe nativas (R. quelen e Astyanax sp), até 




O ambiente aquático é altamente afetado por descargas diretas e também por 
escoamentos de efluentes nos corpos de água. Dessa forma, esse ambiente está exposto a 





O Brasil possui aproximadamente 18% do potencial hídrico superficial utilizável do 
planeta (SETTI, 1998), sendo também um país com grande destaque mundial no que se refere 
à agropecuária. Segundo a Agência Nacional de Vigilância Sanitária, em 2010, o Brasil foi o 
maior consumidor de defensivos agrícolas do mundo (ANVISA, 2010). Muitos pesticidas são 
potencialmente perigosos para a saúde humana como para outros organismos podendo causar 
danos ao ecossistema. 
O fipronil [5-amino-1[2,6-dicloro-4-(trifluormetil) fenil]-4-(trifluormetil) sulfinil]-1 
H-pirazole-3-carbonitrilo) é um membro da classe dos pesticidas fenilpirazólicos, que atua 
como inibidor não competitivo do receptor GABA, bloqueando efetivamente os canais de 
cloro e resultando em paralisia (WALSE et al., 2004). Um inseticida registrado nos Estados 
Unidos em 1996, usado para uma variedade de pragas, inclusive como ectoparasiticida na 
veterinária e como defensivo agrícola, especialmente para controle de formigas. Apesar de 
largamente utilizado, a literatura referente aos possíveis efeitos adversos desta substância 
ainda é extremamente limitada (OHI et al., 2004). Aproximadamente 54 toneladas de fipronil 
foram usadas na Califórnia em 2005, especialmente no controle de pragas (CDPR, 2005). 
Pode ser aplicado na forma de grânulos ou iscas para controle comercial ou residencial de 
pragas em gramíneas e como um tratamento para sementes ou spray aéreo para controle de 
pragas na agricultura (WALSE et al., 2004).  
Baixas concentrações de fipronil são letais para a maioria de espécie de peixes que 
foram testados, sendo particularmente tóxico a peixes juvenis. Estudos indicam que a dose 15 
µg/l reduziu o crescimento de trutas. Além disso, esse composto também é bioacumulado em 
peixes (COX, 2007). Sua toxicidade em peixes varia de acordo com a espécie, sendo 
altamente tóxico ao Lepomis macrochirus (CL50 96 h = 85 µg/l), à Oncorhynchus mykiss 
(CL50 96 h = 248 µg/l) e à Cyprinus carpio (CL50 96 h = 430 µg/l). Também é muito tóxico 
à Oreochromis niloticus (CL50 96 h = 42 µg/l) e Poecilia reticulata (CL 50 96h inferior a 100 
µg/l, segundo MANRIQUE, 2009), afeta o crescimento larval na Oncorhynchus mykiss em 
concentrações superiores a 6.6 µg/l (PAN-UK, 2007). É classificado como possível 
carcinógeno humano, com base no aumento de células tumorais em tireóide de ratos (EPA, 
1996). A literatura relata que alguns de seus metabólitos, como o disulfinil, são ainda mais 
tóxicos (SCHLENK et al., 2001). Teve seu uso banido em alguns países como França, Itália, 
Alemanha e Eslovênia.  
 Para se detectar e avaliar os efeitos biológicos dos poluentes presentes no ambiente 




em termos bioquímicos ou celulares, a presença de contaminantes. Também podem ser 
avaliadas respostas fisiológicas, comportamentais ou energéticas dos organismos expostos 
(LIVINGSTONE, 1993). O uso de biomarcadores como uma resposta biológica mensurável 
em organismos é importante para simplificar e reduzir os custos de monitoramento biológico, 
especialmente em ambientes aquáticos (COSTA et al., 2007). 
 Biomonitores são organismos (plantas, animais, fungos, bactérias, etc.) que mostram 
uma resposta integrada a fatores ambientais, que podem ser usados como um sistema 
complementar para monitorar os efeitos dos poluentes e fornecer indicadores reais da 
qualidade e da característica dos ambientes (BATZIAS; SIONTOROU, 2006). Peixes estão 
entre os organismos mais indicados para monitoramento da qualidade ambiental de ambientes 
aquáticos, pois ocupam diferentes níveis na cadeia trófica, sofrem bioacumulação, respondem 
aos agentes químicos em baixas concentrações e respondem como os mamíferos frentes aos 
agentes tóxicos (GOKSOYR at al., 1991). Entretanto, poucos estudos de toxicidade usando 
espécies de peixes de água doce nativas da América do Sul estão disponíveis (COSTA et al., 
2007).  
Rhamdia quelen, ou jundiá, pertence à família Heptapteridae (NELSON, 2006), é uma 
espécie de peixe com distribuição neotropical, encontrada do sul do México até o centro da 
Argentina (SILFVERGRIP, 1996). É uma espécie nativa promissora para o cultivo, com 
rápido crescimento, hábito alimentar onívoro, fácil adaptação ao manejo, boa produtividade 
em açudes e alto potencial de comercialização (GOMES et al., 2000). É uma espécie 
resistente ao inverno e apresenta rápido crescimento no verão (BARCELLOS et al., 2003).  
O gênero Astyanax foi inicialmente proposto por Baird & Girard (1854) e a revisão 
mais recente cita 86 espécies (LIMA et al., 2003). Pertencente à família Characidae (FINK; 
FINK, 1981), popularmente conhecidos por lambaris, são utilizados para consumo humano, 
porém apresentam médio valor comercial devido ao seu pequeno tamanho mas grande valor 
ecológico como espécie forrageira (GODOY, 1975) e têm sido consideradas como 
zooplanctívoras, insetívoras e onívoras, com papel essencial no equilíbrio dos ecossistemas 
(SANTOS, 1981). 
Danio rerio, família Cyprinidae, popularmente conhecido como peixe zebra, é 
originário da Ásia e facilmente mantido em condições controladas de laboratório 
(WESTERFIELD, 2000). Transformou-se na última década em organismo modelo nos 
campos da biomedicina, ecotoxicologia e genética (BOPP; LETTIERI, 2007) com interesse 
crescente em pesquisas nos campos da toxicologia e da ecotoxicologia, como um organismo 




seqüenciamento completo do seu genoma impulsionou para que a comunidade científica 
reconhecesse o peixe zebra como principal organismo vertebrado nos campos acima 
mencionados (BOPP; MINUZZO; LETTIERI, 2006). Experimentos com peixe-zebra são 
fáceis, rápidos e baratos, sendo bastante fácil sua aquisição em lojas comerciais.  
  Sendo o fipronil um defensivo agrícola de utilização liberada no Brasil e não existem 
limites de detecção desse composto estabelecidos na legislação brasileira, o objetivo desse 
trabalho foi verificar a toxicidade subcrônica (60 dias) do fipronil em contaminação semi-
estática por imersão, em três diferentes concentrações: 0,05 µg/l (metade do limite aceito pela 
comunidade européia); 0,10 µg/l (limite permitido em águas pela comunidade européia, 
TINGLE et al., 2000) e 0,23 µg/l, concentração ambientalmente realística (MIZE; PORTER; 
DEMCHECK, 2008). Os biomarcadores empregados nas espécies de peixe Rhamdia quelen 
(espécie de fundo) e Asyanax sp (espécie de coluna d’água) - ambas nativas- e Danio rerio 
foram: genéticos (freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares e danos ao 
DNA pelo ensaio cometa alcalino do sangue) e bioquímicos (de neurotoxicidade: 
acetilcolinesterase em cérebro e em músculo; de biotransformação: glutationa S-transferase; e 
de estresse oxidativo: peroxidação lipídica). 
 
2. Material e Métodos 
 
2.1 Exposição 
 Em experimentos separados, exemplares de jundiás juvenis (Rhamdia quelen; N=60) e 
de lambaris (Astyanax sp; N=60) foram adquiridos comercialmente e mantidos para 
aclimatação por 30 dias em tanque sob condições controladas (aeração constante, temperatura 
de 28
o
C, ciclos de 12 h claro/escuro, alimentação e limpeza da água a cada 72 h). 
Posteriormente, os exemplares de cada uma das espécies foram divididos em 4 aquários de 
108 litros com 15 animais cada. O fipronil (CAS No. 120068-37-3) foi dissolvido na água em 
três concentrações: 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l. O método para contaminação foi 
subcrônico (60 dias) e semi-estático (1/3 da água e do contaminante renovados a cada 72 
horas). Ao término do período de exposição os peixes foram anestesiados (benzocaína 10%, 
Merck), coletados dados relativos ao peso e comprimento total, tendo posteriormente sido 
retirados: sangue (teste do micronúcleo písceo e ensaio cometa); fígado (atividade enzimática 
de GST e medição de LPO); cérebro e músculo (atividade da acetilcolinesterase). O sangue 
para o ensaio cometa foi mantido em soro bovino fetal, refrigerado e na ausência de luz 




análises bioquímicas, foram mantidos em tubo de microcentrífuga em gelo e posteriormente 
transferidos para freezer -70ºC. 
Exemplares de Danio rerio (N=120) foram também adquiridos comercialmente, 
mantidos por aclimatação por 30 dias e submetidos às mesmas condições experimentais 
citadas anteriormente, porém em aquários de 20 litros, com 30 exemplares em cada aquário, 
devido ao porte muito menor destes em relação aos lambaris e jundiás. No momento do 
sacrifício, após anestesia com benzocaína 10% (Merck), as brânquias dos peixes foram 
coletadas e mantidas em soro bovino fetal, na ausência de luz e refrigeradas para o ensaio 
cometa e o restante do corpo foi colocado em tubos de microcentrífuga, mantidos em gelo e 
posteriormente transferidos para freezer -70ºC para a análise de biomarcadores bioquímicos.  
   
2.2 Metodologia 
Biomarcadores Genéticos 
 Em jundiás e lambaris, o teste do micronúcleo písceo em hemácias periféricas foi 
realizado segundo a técnica descrita por HEDDLE (1973) e SCHMID (1975). Na análise, 
além da freqüência de micronúcleos, também foram computadas as alterações morfológicas 
nucleares descritas por CARRASCO; TILBURY; MYERS (1990).  
O ensaio cometa foi realizado com sangue periférico (eritrócitos) de jundiás e lambaris 
como descrito previamente por SPEIT e HARTMANN (1999). Brevemente, 10 µl do sangue 
armazenado em 1 ml de soro bovino fetal foi diluído em 120 µl de agarose de baixo ponto de 
fusão (LMP) e colocado em uma lâmina coberta por agarose normal. As lâminas foram 
mantidas em uma solução de lise (solução de lise estoque: NaCl (2,5 M), EDTA (100 mM), 
Tris (10 mM), NaOH (0,8%), N-lauril-sarcosinato (1%); solução de lise uso: triton X100 
(1%), DMSO (10%) na solução de lise estoque), por 24 h em 4
o
C, na ausência de luz. Na 
seguinte etapa, as lâminas foram primeiramente imersas em uma solução de NaOH (10 N) e 
de EDTA (200 mM), pH 13 por 30 min, para efetuar a desnaturação do DNA, e submetido 
então à eletroforese a 300 mA, 25 V por 25 min. Após a neutralização em 0,4 M Tris, pH 7,5 
e fixação no álcool etílico por 10 min, as lâminas foram coradas com 0,02 g/ml de brometo de 
etídeo e analisados usando um microscópio de epifluorescência Leica DMLS2. Cem cometas 
em cada lâmina foram classificados visualmente como pertencendo a uma das cinco classes, 
predefinidas no que diz respeito à intensidade da cauda, e a cada cometa foi dado um valor de 
0, 1, 2, 3, ou 4 (de não danificado -0- ao dano máximo -4) (COLLINS et al., 1997). O escore 





Em Danio rerio, o ensaio cometa foi realizado com brânquias. Nesse caso, foram 
retirados os três arcos branquiais dos lados direito e esquerdo, mantidos em soro bovino fetal 
(500 µl), refrigerados e desagregados usando homogeneizador do tipo Potter. Para a 
montagem das lâminas, foram utilizados 50 µl do homogeneizado e 100 µl de agarose de 
baixo ponto de fusão. Além dessas modificações, que buscavam número adequado de células 
nas lâminas, o restante do procedimento seguiu-se ao descrito acima.    
 
Biomarcadores Bioquímicos 
 Amostras de músculo e de cérebro foram homogeneizadas em tampão fosfato (0,1 M) 
(pH 7,5), e centrifugadas a 10.000xg por 20 min a 4ºC. As alíquotas destes sobrenadantes 
(fração S9) foram mantidas em freezer -70ºC para posterior análise da atividade da 
acetilcolinesterase muscular e cerebral, bem como alíquota para determinação de proteínas. 
Amostras de fígado foram homogeneizadas em 1 ml de tampão fosfato (0,1 M) (pH 6,5), e 
centrifugadas a 10.000xg por 20 min a 4ºC. O sobrenadante (S9) foi aliquotado em tubos de 
microcentrífuga e mantidos em freezer -70ºC até o momento das análises: atividades da 
glutationa S-transferase (GST) e determinação da peroxidação lipídica (LPO) para jundiás e 
lambaris. Em Danio rerio, o corpo de cada exemplar (com exceção das brânquias coletadas 
para o ensaio cometa) foi homogeneizado em tampão fosfato pH 6,5 e centrifugado. O 
sobrenadante, aliquotado, foi mantido em freezer -70ºC até o momento das análises da 
atividade da acetilcolinesterase, glutationa S-tranferase e lipoperoxidação.   
Atividade da acetilcolinesterase em cérebro e em músculo foi determinada usando a 
técnica colorimétrica descrita por ELLMAN et al. (1961) e adaptada para microplaca (SILVA 
DE ASSIS, 1998). Iodeto de acetiltiocolina (ATC) 9 mM foi usado como substrato e 5,5-
ditio-bis-2 nitrobenzoato (DTNB) 0,75 mM como reagente de cor. A densidade óptica a 405 
nm foi medida usando um leitor de placas. Os resultados foram expressos em ηmol de 
tiocolina formada/min/mg proteína.  
Para medir a atividade da GST em fígado, a fração S9 foi obtida e a atividade global 
de GST foi medida em espectrofotômetro em jundiás utilizando 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 
(CDNB) 3 mM e glutationa reduzida (GSH) 3 mM como substratos (KEEN; HABIG; 
JAKOBY, 1976) e para lambaris e peixe zebra GSH 2 mM e CDNB 2,5 mM. Aumento de 
absorbância foi imediatamente medido a 340 nm por 2 minutos em intervalos de 12 segundos. 
A atividade da enzima foi calculada como ηmol 1-cloro-2,4 dinitrobenzeno conjugado 




Para análise de LPO em fígado, amostras foram diluídas em metanol 90% e 
centrifugadas. O sobrenadante foi adicionado em microplacas, juntamente com a solução 
reação (0,1 mM laranja de xilenol, 25 mM ácido sulfúrico, 4,0 mM BHT butil hidroxitolueno 
e 0,25 mM sulfato ferroso amoniacal) e incubados por 30 min. Em seguida, as amostras foram 
lidas a 570 nm (JIANG; HUNT; WOLFF, 1992) em espectrofotômetro e os níveis de LPO 
foram expressos em nmoles de hidroperóxidos /mg de proteínas.   
 A concentração de proteína através do método de BRADFORD (1976), em 595 nm, 
usando albumina bovina do soro (BSA) como padrão. 
 
2.3 Análise estatística 
Nos biomarcadores genéticos (testes de micronúcleo písceo e ensaios cometa com 
sangue), para comparação entre os grupos, foi utilizado o teste não paramétrico de Kruskal-
Wallis, seguido pelo teste de Dunns. Nos biomarcadores bioquímicos (AchE cerebral e 
muscular, GST e LPO), análise de variância de uma via, seguida de Bonferroni, foi utilizada, 
para relação entre grupos controle e contaminados. Precedente às análises dos biomarcadores 
bioquímicos, o teste de Kolmogorov-Smirnov foi utilizado para verificar a normalidade da 
amostra. A correlação entre atividade de AchE no músculo e o comprimento total dos peixes e 
o peso destes foi analisada pela correlação de Pearson. Os dados foram analisados por 
GraphPad Prism (GraphPad Software, Inc.). Todos os testes foram reconhecidos como 




3.1 Rhamdia quelen 
 Foi observada mortalidade de somente dois indivíduos no decorrer do experimento, o 
que representou 3,33% dos animais, mortalidade esta observada no em indivíduos do grupo 
controle. Os exemplares da espécie R. quelen ao final do bioensaio apresentavam-se dentro 
normalidade quanto às massas corpóreas e comprimento total. As médias das massas 
corpóreas foram 33,90 g no grupo controle; 39,06 g no grupo exposto à concentração 0,05 
µg/l; 34,73 g no grupo exposto à concentração 0,10 µg/l e 32,95 no grupo exposto à 
concentração 0,23 µg/l. As médias dos comprimentos foram 17,43 cm no grupo controle e 






No ensaio do micronúcleo písceo em jundiás (Rhamdia quelen) foram observadas 
diversas alterações morfológica nucleares (Figura 01) que foram somadas ao número de MN. 
A análise estatística mostrou que não houve diferença entre o grupo controle e a concentração 
0,05 µg/l (p=0,32) nem entre as concentrações de 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (p=0,38). Porém, foi 
observada diferença entre o grupo controle e a concentração de 0,10 µg/l (p=0); entre controle 
e concentração de 0,23 µg/l (p=0); entre as concentrações 0,05 µg/l e 0,10 µg/l (p=0,02) e 
entre as concentrações de 0,05 µg/l e 0,23 µg/l (p=0) (Figura 02a). Os animais expostos às 
concentrações 0,10 µg/l e 0,23 µg/l apresentaram maiores índices na freqüência de 
micronúcleo e alterações morfológicas nucleares, indicando um possível efeito do 
contaminante nas células do sangue. Observando as medianas obtidas nessas análises, 
verificamos também um efeito dose-resposta (mediana do grupo controle = 5,46 e medianas 
nos grupos expostos às concentrações 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l foram de 7,4; 11,6 e 
15,67 respectivamente).   
 Na análise dos dados para o ensaio cometa com sangue não foi observada diferença 
significativa nos escores de danos entre os grupos controle e a concentração de 0,05 µg/l 
(p=0,89) nem entre as concentrações 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (p=0,248). Foi observada diferença 
entre o controle e a concentração de 0,10 µg/l (p=0); controle e concentração de 0,23 µg/l 
(p=0,04); entre as concentrações 0,05 µg/l e 0,10 µg/l (p=0) e entre as concentrações 0,05 e 
0,23 µg/l (p=0,02) (Figura 02b).   
Em jundiás (Rhamdia quelen) foi possível observar que a atividade da 
acetilcolinesterase no cérebro foi diferente entre os grupos controle (média ± erro padrão da 




) e expostos ao fipronil, apresentando para as 
concentrações de 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l as atividades enzimáticas 159,6 ± 5,22; 146,1 ± 6,52 e 




, respectivamente (Figura 03). O resultado observado 
mostrou efeito de estímulo dose-dependente, pois o aumento da concentração de exposição 
refletiu em aumento da atividade da enzima no cérebro dos jundiás.  
Entretanto, a análise da atividade da acetilcolinesterase no músculo não mostrou 
diferença do grupo controle em relação aos grupos expostos às concentrações. A atividade da 





. Os grupos de concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l apresentaram 





respectivamente (Figura 03). Não foi observada correlação entre a atividade da AchE no 





Na análise da Glutationa S-Transferase não foi possível observar diferença entre o 




) e as concentrações 0,05 µg/l e 0,10 µg/l (46,42 




, respectivamente). Entretanto, foi possível 





) (Figura 03).  
Quanto aos níveis de peroxidação lipídica (LPO) não houve diferença entre os grupos 
controle e expostos. Os níveis de peroxidação lipídica (média ± erro padrão da média) foram 
de 7,97 ± 1,48 nmoles.mg prot
-1
 no grupo controle; 5,42 ± 0,70 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de 
contaminação 0,05 µg/l; 5,28 ± 0,53 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de contaminação 0,10 µg/l e 
7,65 ± 0,77 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de contaminação 0,23 µg/l (Figura 03). 
 
3.2 Astyanax sp  
Foi observada mortalidade de cinco indivíduos no decorrer do experimento, o que 
representou 8,33% dos animais. Esta mortalidade ocorreu nos grupos expostos às 
concentrações 0,05 e 0,23 µg/l (3 e 2 indivíduos, respectivamente). Os exemplares da espécie 
Astyanax sp ao final do bioensaio apresentavam-se dentro normalidade quanto às massas 
corpóreas e comprimento total. As médias das massas corpóreas foram 7,23 g no grupo 
controle; 7,84 g no grupo exposto à concentração 0,05 µg/l; 8,08 g no grupo exposto à 
concentração 0,10 µg/l e 8,03 g no grupo exposto à concentração 0,23 µg/l. As médias dos 
comprimentos foram 9,74 cm no grupo controle e 8,8; 9,1 e 9,06 cm nos grupos expostos às 
concentrações 0,05, 0,10 e 0,23 µg/l, respectivamente.  
A análise dos biomarcadores genéticos em lambaris (Astyanax sp) mostra que no teste 
do micronúcleo písceo foram observadas alterações morfológicas nucleares (Figura 04) e que 
somadas ao MN, não apresentaram diferença entre o grupo controle em relação aos grupos 
expostos (p=0,19 entre controle e 0,05 µg/l; p=0,09 entre controle e 0,10 µg/l e p=0,18 entre 
controle e 0,23 µg/l). Também não foi observada diferença significativa entre as 
concentrações 0,05 µg/l e 0,10 µg/l (p=0,78). Entretanto, foi observada diferença entre as 
concentrações 0,05 µg/l e 0,23 µg/l (p=0,01) e entre 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (p=0) (Figura 05a).  
Na análise dos dados do ensaio cometa com sangue de lambaris foi observada 
diferença significativa nos escores de danos entre os grupos controle e as concentrações 0,05 
µg/l, 0,10 µg/l e 0,23 µg/l e entre as concentrações 0,05 µg/l e 0,10 µg/l (p=0 em todas as 
comparações). Porém não foram observadas diferenças significativas entre as concentrações 
0,05 µg/l e 0,23 µg/l (p=0,28) e entre as concentrações 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (p=0,15) (Figura 




Em Astyanax sp (lambaris) a atividade da acetilcolinesterase no cérebro não 
apresentou diferença entre os grupos controle e expostos à contaminação, em nenhuma das 





 e nas concentrações 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l foi 31,30 ± 3,44; 




, respectivamente (Figura 06).   
Com relação a atividade da AchE no tecido muscular foi observada diferença entre o 




) e os 
grupos expostos às concentrações 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l de fipronil (18,97 ± 1,29; 




, respectivamente). Comparando os grupos, 
houve uma inibição da AchE no músculo nos grupos expostos. Porém não foi observada 
diferença entre as concentrações (Figura 06).  
Em relação ao peso não foi observada correlação com atividade da colinesterase no 
músculo. Porém, em relação ao comprimento total, foi observada correlação positiva 
(R
2
=0,139), sendo maior o comprimento, maior a atividade da colinesterase no músculo.  
Com relação à atividade da GST, foi observado aumento na atividade da GST na 





) e grupos expostos às concentrações 0,05 µg/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (16,40 ± 2,16; 






respectivamente). Porém, não houve 
diferença de atividade entre as concentrações (Figura 06).  
Quanto aos níveis de peroxidação lipídica (LPO) não houve diferença entre os grupos 
controle e contaminados. Os níveis de peroxidação lipídica (média ± erro padrão da média) 
foram de 51,73 ± 7,37 nmoles.mg prot.
-1
 no grupo controle; de 42,20 ± 4,87 nmoles.mg prot.
-1
 
no grupo exposto a 0,05 µg/l; de 37,19 ± 4,50 nmoles.mg prot.
-1
 no grupo exposto a 0,10 µg/l 
e de 43,89 ± 6,19 nmoles.mg prot.
-1
 no grupo exposto a 0,23 µg/l. (Figura 06). 
 
3.3 Danio rerio 
Em Danio rerio, quando analisamos os danos observados no ensaio cometa com 
brânquias, não foi observada diferença estatística significativa entre os grupos controle e 0,05 
µg/l (p=0,10), controle e 0,10 µg/l (p=0,89), controle e 0,23 µg/l (p=0,10) nem entre as 
concentrações 0,05 µg/l e 0,10 µg/l (p=0,08) e 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (p=0,14) apenas foi 
observada diferença significativa entre 0,05 µg/l e 0,23 µg/l (p=0). As medianas dos escores 
nos grupos controle e concentrações 0,05 µ/l; 0,10 µg/l e 0,23 µg/l de fipronil foram 





Em Danio rerio, observou-se diferença na atividade da acetilcolinesterase dos grupos 




) em relação às 














) não houve diferença. Pode-se perceber um aumento da atividade 
da enzima nos grupos de contaminação 0,10 µg/l e 0,23 µg/l (Figura 07). 
Com relação à atividade da GST não houve diferença entre os grupos, observando-se a 



















grupo exposto a 0,23 µg/l de fipronil (Figura 07).  
Da mesma forma, também não foi observada diferença entre os grupos quanto aos 
níveis de peroxidação de lipídeos. Os níveis de peroxidação lipídica (média ± erro padrão da 
média) foram de 41,93 ± 4,46 nmoles.mg prot
-1
 no grupo controle; 52,22 ± 3,72 nmoles.mg 
prot
-1
 no grupo exposto a 0,05 µg/l; 44,63 ± 2,43 nmoles.mg prot
-1
 no grupo exposto a 0,10 
µg/l e 47,25 ± 3,96 nmoles.mg prot
-1




A utilização de defensivos agrícolas, indiscutivelmente, tem contribuído para o 
aumento da produção agropecuária mundial. Entretanto, o uso indiscriminado destes 
compostos tóxicos, principalmente após a segunda guerra, tem causado um impacto negativo 
ao meio ambiente (RAND; PETROCELLI, 1985). 
O consumo mundial de pesticidas tem chegado a 2,6 milhões de toneladas e deste 
total, 85% são utilizados na agricultura (WILSON; TISDELL, 2001). Considerando a 
América Latina, o Brasil desponta como o maior consumidor de defensivos agrícolas, com um 
consumo estimado em 50% da quantidade comercializada nesta região.  A contaminação dos 
ambientes aquáticos por estes pesticidas oriundos das práticas agrícolas tornou-se um 
problema de grande importância mundial. A fim de avaliar alterações causadas por estes 
xenobióticos em organismos aquáticos, muitos estudos têm sido desenvolvidos para se avaliar 
alterações causadas por estes xenobióticos em organismos aquáticos (SANCHO et al., 2000; 





O fipronil é aplicado com sucesso nas plantações de cana de açúcar, arroz 
(BALANÇA; DE VISSCHER, 1997), verduras e frutas (COLLIOT et al., 1992; ZHAO; WU; 
ZHU, 1995; STEVENS; HELLIWELL; WARREN, 1998), além da aplicação na medicina 
veterinária para o controle de parasitas externos (HAINZL; COLE; CASIDA, 1998). O 
fipronil atua diretamente no sistema nervoso central dos insetos, inibe o impulso nervoso 
normal por competição com o neurotransmissor ácido gama aminobutírico (GABA). Em meio 
aquático, o fipronil sofre degradação e transforma-se em outro produto, também tóxico, 
denominado desulfenil. Em estudos metabólicos observa-se que há um potencial de 
bioacumulação do desulfenil em tecidos gordurosos (DEMCHECK; SKROBIALOWSKI, 
2003; CONNELLY, 2001). Em uma revisão sobre o fipronil, GUNASEKARA et al. (2007) 
concluíram que o composto classifica-se como altamente tóxico para várias espécies de 
organismos aquáticos.  
 Peixes estão entre os organismos mais indicados para o monitoramento de ambientes 
aquáticos (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Alterações biológicas em 
peixes que estão relacionadas à exposição ou aos efeitos dos contaminantes são chamadas de 
biomarcadores (PEAKALL, 1994) e seu uso tem levado a ótimos resultados na avaliação de 
risco ambiental (McCARTHY; SHUGART, 1990; VAN DER OOST; BEYER; 
VERMEULEN, 2003). No Brasil, ainda são poucos os trabalhos focando o uso de 
biomarcadores em espécies de peixe nativas como ferramentas para avaliação da qualidade da 
água (WILHELM-FILHO et al., 2001; WINKALER et al., 2001; MARTINEZ; CÓLUS, 
2002; MARTINEZ; SOUZA, 2002; AKAISHI et al., 2004; RAMSDORF et al. 2009a). 
Em Rhamdia quelen, tanto no teste do micronúcleo písceo quanto no ensaio cometa 
com sangue foi observada diferença significativa entre o grupo controle e as concentrações 
0,10 µg/l e 0,23 µg/l de fipronil, com os grupos expostos ao fipronil apresentando maiores 
índices na freqüência de alterações morfológicas nucleares e de escores no ensaio cometa. 
Esses resultados indicam um provável efeito do fipronil nas células do sangue. Entre os 
jundiás controle e os expostos à concentração 0,05 µg/l de fipronil, não foi observada 
diferença significativa nos testes do micronúcleo písceo e ensaio cometa.  
Em Astyanax sp, no teste do micronúcleo písceo não houve diferença entre o grupo 
controle em relação aos grupos contaminados, enquanto que no ensaio cometa com sangue foi 
observada diferença significativa entre os escores de danos do grupo controle e todas as 
concentrações de fipronil. Esse resultado indica que o ensaio cometa é mais sensível para 
detectar danos causados em sangue de lambaris expostos a baixas concentrações de fipronil. 




por injeção intraperitoneal a diversos pesticidas.  
Dentre os componentes moleculares da célula, o DNA é um importante alvo do 
estresse ambiental nos organismos (FRENZILLI et al., 2001). Danos ao DNA podem levar a 
mutações, quebras na fita, bases alteradas (SHUGART, 2000), eventualmente carcinogênese e 
outras desordens na saúde do indivíduo em estudo (KURELEC, 1993). Além disso, pode 
conduzir a conseqüências severas em nível de indivíduo, nas espécies e no ecossistema 
(KLOBUCAR et al., 2003). Dessa forma, danos ao DNA devem ser considerados importantes 
em testes de toxicidade.  
Vários trabalhos relatam a elevada sensibilidade do ensaio cometa para a detecção de 
danos ao material genético de peixes frente a pesticidas (KUMAR et al., 2010 com malathion; 
PANDEY et al., 2006 com endossulfano; CAVALCANTE; MARTINEZ; SOFIA, 2008 com 
Roundup
®
 entre outros), o que corrobora os resultados observados no presente trabalho.  
Resultados de experimentos laboratoriais têm revelado que vários pesticidas possuem 
propriedades genotóxicas ou mutagênicas que constituem os fatores de risco iniciais na 
geração de efeitos carcinogênicos ou reprodutivos em longo prazo (BOLOGNESI, 2003). 
A análise da atividade da acetilcolinesterase no músculo de R. quelen não mostrou 
diferença entre os grupos controle e expostos e no cérebro foi observada diferença entre os 
grupos controle e expostos ao fipronil, com o xenobiótico estimulando a atividade da enzima. 
ROSSI (2008) também observou atividade da acetilcolinesterase aumentada em músculo de 
Astyanax sp expostos ao herbicida hexaron WG
®
 por 96 horas. A autora relata que os 
lambaris do grupo que apresentou essa atividade da acetilcolinesterase aumentada também 
apresentaram natação descoordenada, movimentos operculares lentos e redução da 
locomoção. A acetilcolinesterase é responsável pela inativação da acetilcolina na fenda 
sináptica, e conseqüente extinção do estímulo, levando da mesma forma a uma diminuição do 
sistema colinérgico. Com metais, ROMANI et al. (2003) também observou aumento 
significativo na atividade da AchE no cérebro e no músculo de Sparus auratus expostos ao 
cobre e PRETTO et al. (2010) observou aumento na atividade da AchE do músculo em R. 
quelen expostos ao cádmio. O aumento da atividade da AchE em animais expostos a 
contaminantes, entretanto, precisa ser melhor elucidado.  
Em Astyanax sp, de maneira inversa ao observado em jundiás, o resultado da atividade 
da AchE no cérebro não apresentou diferença entre os grupos controle e expostos ao fipronil, 
enquanto que para o tecido muscular a atividade da AchE mostrou diferença entre o grupo 
controle e os três grupos expostos às concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l, com inibição da 




A inibição da acetilcolinesterase (AchE), uma enzima chave do sistema nervoso, 
resulta na acumulação da acetilcolina, que pode levar à citotoxicidade e aumentar a 
mobilidade de linfócitos e morte do organismo (SINGH et al., 2007) ou alterações no 
comportamento, em doses subletais (PEAKALL, 1992). A inibição da atividade da AchE tem 
sido amplamente usada em animais aquáticos para diagnosticar exposição à compostos 
anticolinesterásicos, como os pesticidas organofosforados e carbamatos (PEAKALL, 1992). 
Mais recentemente, diversos estudos têm indicado que as colinesterases também são sensíveis 
a outros tipos de contaminantes ambientais, tais como metais, detergentes e misturas 
complexas de poluentes (GILL; TEWARI; PANDE, 1990; PAYNE et al., 1996; 
GUILHERMINO et al., 1998; 2000). 
MODESTO e MARTINEZ (2010) observaram atividade da AchE diminuída em 
cérebro de Prochilodus lineatus expostos por 96 horas ao Roundup
®
, e também inibição da 
atividade da AchE no músculo 24 e 96 horas após exposição. DEMBÉLÉ, HAUBRUGE e 
GASPAR (2000) observaram inibição da AchE no cérebro de Cyprinus carpio por pesticidas 
organofosfatos e carbamatos após exposições agudas (96 horas), CÉRON et al. (1996) 
observaram diminuição significativa em Anguilla anguilla expostas ao pesticida 
organofosforado diazinon, na concentração subletal de 0,042 mg/l em cérebro, plasma e olhos 
e GUIMARÃES; SILVA DE ASSIS; BOEGER (2007) observaram inibição da AchE 
muscular em Oreochromis niloticus 8 horas após de única aplicação de trichlorfon na dose 
recomendada na aqüicultura (0,25 mg/l) para o tratamento de organismos parasitários. 
Exposição de O. niloticus à concentrações subletais de etoxazole, um novo pesticida 
organoflourine, levou à depleção de até 80% da atividade da AchE (SEVGILER et al., 2004). 
SILVA et al. (1993) mostraram que essa enzima permaneceu inibida 30 dias após uma única 
dose de organofosfato Folidol 600 na espécie de peixe Callichthys callychthys, nativa do 
Brasil. 
É bem aceito que 20% ou maior inibição de AchE em aves, peixes e invertebrados 
indica exposição à inseticidas organofosforados (MAYER; ELLERSIECK, 1986). Entretanto, 
alguns animais são capazes de sobreviver com inibição superior a 50%, mas isso é um 
indicativo de situação que ameaça a vida (LUDKE; HILL; DIETEER, 1975).  
Em relação ao comprimento total dos lambaris, foi observada correlação positiva com 
a atividade da AchE no músculo, sendo maior o comprimento, maior a atividade da enzima, 
contrariando resultados encontrados por STURM; SILVA DE ASSIS e HANSEN (1999) e 
KLEMZ e SILVA DE ASSIS (2005), que observaram correlação negativa entre a 




Na análise da Glutationa S-Transferase em jundiás foi possível observar aumento 
significativo na atividade da GST expostos ao fipronil somente na concentração de 0,23 µg/l, 
enquanto que em Astyanax sp, foi possível observar aumento significativo da atividade da 
GST nos três grupos de contaminação, porém, não tendo sido observada diferença entre os 
grupos expostos às três concentrações.  
A GST metaboliza carcinógenos, poluentes ambientais, drogas e um amplo espectro 
de outros xenobióticos (CNUBBEN et al., 2001). O uso de GST e outras enzimas de 
detoxificação de fase II da biotransformação como biomarcadores de exposição a 
xenobióticos orgânicos tem ganhado crédito no biomonitoramento de poluição aquática 
(LIVINGSTONE, 1998; PAYNE et al., 1987). 
Atividade da GST aumentada no fígado tem sido relatada em várias publicações após 
exposição de peixes a hidrocarbonetos policíclicos aromáticos, bifenilas policloradas e 
pesticidas (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003), à água contaminada com 
esgoto doméstico, metais pesados e compostos orgânicos (AHMAD et al., 2005; 
STEPHENSEN et al., 2005), e em peixes que habitam locais com forte influência 
antropogênica (VIGANO et al., 1998). O aumento da atividade da GST tem sido associado 
com uma adaptação defensiva do organismo contra uma variedade de compostos orgânicos 
presentes no ambiente (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Portanto os 
resultados obtidos com Rhamdia quelen e Astyanax sp no presente trabalho, corroboram com 
os obtidos em outras espécies de peixes, demonstrando que o fipronil, mesmo em 
concentrações aceitas pela legislação internacional, já provoca uma adaptação defensiva dos 
organismos. 
Quanto à medição nos níveis de peroxidação lipídica (LPO) tanto em Rhamdia quelen 
quanto em Astyanax sp não houve diferença entre os grupos controle e contaminados.  
Danio rerio é a espécie de peixe freqüentemente usado em estudos experimentais, com 
uso recomendado pela OECD (Organização de Cooperação e de Desenvolvimento 
Econômico) e os protocolos são normalizados para estudos toxicológicos (PARIS-
PALACIOS; BIAGIANTI-RISBOURG, 2006).  
Ao analisarmos os dados dos biomarcadores estudados na espécie de peixe exótica 
Danio rerio, o resultado do ensaio cometa com brânquias apresentou resultados 
inconsistentes. Nesta análise, os escores do ensaio cometa no grupo controle foram muito 
elevados (mediana dos escores: 340 no grupo controle). Esses resultados podem ter sido 
ocasionados pelo processo de desagregação do tecido. A metodologia do ensaio cometa com 




para essa análise. Nossos resultados indicam que mais esforços devem ser dedicados para que 
o ensaio cometa possa ser realizado com esse material sem a observação de danos tão 
elevados no DNA de indivíduos controles negativos. Entretanto cabe aqui ressaltar, que a 
mesma metodologia para desagregação de tecidos já foi utilizada e não foram observados 
danos elevados ao DNA em indivíduos do grupo controle (RAMSDORF et al., 2009a).  Nesse 
trabalho, não realizamos o teste de viabilidade celular, que responderia se os danos no DNA  
observados nos indivíduos controle eram em razão da má preservação das amostras para a 
realização do ensaio cometa, tendo em vista que o protocolo utilizado para a preservação foi o 
recomendado para amostras de sangue e não de brânquias.   
Em relação à atividade da acetilcolinesterase em Danio rerio observou-se diferença do 
grupo controle para os grupos expostos às concentrações 0,10 µg/l e 0,23 µg/l, com aumento 
da atividade da enzima nos grupos expostos ao fipronil. Na atividade da GST e nos níveis de 
peroxidação de lipídeos não foi possível observar diferença significativa entre os grupos. 
Exposição crônica (250 dias) de Danio rerio ao parathion apresentou diminuição da 
acetilcolinesterase de maneira correlacionada à concentração do pesticida, mas não 
correlacionada com o tempo de exposição, resultado esse que suporta a hipótese de que a 
AchE é um biomarcador muito sensível de exposição, mas não prediz acuradamente sobre 
efeitos adversos de níveis mais elevados após exposição crônica aos organofosforados 
(ROEX; KEIJZERS; van GESTEL, 2003).     
Com exceção à atividade da AchE, que apresentou aumento significativo nos grupos 
contaminados com as concentrações 0,10 µg/l e 0,23 µg/l, nos demais biomarcadores 
utilizados (ensaio cometa em brânquias, atividade de GST e LPO) não observamos efeito do 
fipronil em Danio rerio. Em D. rerio, o efeito do fipronil no desenvolvimento embrionário foi 
demonstrado por STEHR et al. (2006), com observação de degeneração da notocorda com a 
concentração de 333 μm/l na água, causado pelo encurtamento das fibras musculares na 
direção rostro-caudal, redução da transmissão interneural na medula espinal, com conseqüente 
morte por tetania. 
BRAUNBECK  et  al. (1992) comparou as respostas tóxicas de O. mykiss e Danio 
rerio após exposição prolongada (3 meses)  à  atrazina e observou que o  peixe zebra  foi  
menos sensível aos efeitos tóxicos da atrazina. Tendo em vista que na espécie D. rerio 
somente a análise da AchE respondeu à presença do xenobiótico, podemos supor que essa 
espécie exótica apresenta menor sensibilidade ao fipronil nas concentrações utilizadas que as 





Em crustáceos, Amphiascus tenuiremis, o fipronil causou diminuição do número de 
ovos de fêmeas e diminuiu a sobrevivência de machos em concentração ambientalmente 
realística de 0,63 µg/l (CARY et al., 2004). OBERDÖRSTER et al. (1999) observou em 
artrópodos  reprodução e desenvolvimento atrasados em machos. Em peixes, INCARDONA 
et al. (2006), verificaram defeitos locomotores em embriões de Danio rerio expostos ao 
fipronil nas concentrações variando entre 0,2 e 1.2 µM. 
O fipronil, nas concentrações utilizadas nesse trabalho e através dos biomarcadores 
genéticos e bioquímicos utilizados, apresentou toxicidade para as espécies nativas R. quelen e 
Astyanax sp. Em R. quelen, os biomarcadores que apresentaram resposta frente às 
concentrações de fipronil foram teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa, AchE cerebral e 
GST e em lambaris foram o ensaio cometa, AchE muscular e atividade de GST. Na espécie D. 
rerio, somente a AchE apresentou atividade alterada frente às concentrações. Concluímos 
assim, a necessidade de testar a toxicidade dos compostos nas espécies nativas, já que existem 
muitas diferenças de resposta entre as espécies e neste trabalho foi demonstrado que o jundiá 
e o lambari respondem a concentrações que a espécie exótica não responde de forma 
significante.  
Quanto às concentrações de fipronil testadas, a concentração 0,05 µg/l, a menor 
utilizada nesse trabalho, foi suficiente para induzir a atividade de AchE em R. quelen e na 
espécie Astyanax sp provocar quebras no DNA detectados através do ensaio cometa, inibir 
significativamente a atividade da AchE muscular e induzir a GST do fígado. As demais 
concentrações testadas também provocaram alterações em outros biomarcadores.  
Desse modo, podemos concluir que, nas concentrações testadas, o fipronil apresentou 
toxicidade aos peixes nativos R. quelen e Astyanax sp. A concentração de fipronil em águas 
recomendada como segura pela Comunidade Européia (0,10 µg/l) apresenta riscos para a 
comunidade de peixes. A Legislação brasileira é ainda mais falha, uma vez que não apresenta 
limites para esse composto em águas continentais.  
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Figura 01 - Célula com núcleo normal (a) e células com alterações morfológicas nucleares (b-






Figura 02 - Biomarcadores Genéticos em R. quelen. (a) Freqüência do número de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares observadas nos diferentes grupos, controle 
e expostos às concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l de fipronil; e (b) Escores obtidos no ensaio 
cometa com sangue observados nos diferentes grupos, controle e expostos às concentrações 
0,05; 0,10 e 0,23 µg/l de fipronil. Letras iguais indicam falta de diferença estatística 










Figura 03 - Biomarcadores Bioquímicos em Rhamdia quelen. Acetilcolinesterase Cerebral e 
muscular; Glutationa S-transferase e Lipoperoxidação nos diferentes grupos, controle e 
expostos às concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l de fipronil. Letras iguais indicam falta de 







Figura 04 - Célula com núcleo normal (a), célula micronucleada (b) e células com alterações 
morfológicas nucleares (c-l) observadas nos exemplares de Astyanax sp expostos ao fipronil. 






Figura 05 - Biomarcadores Genéticos em Astyanax sp. (a) Freqüência do número de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares observadas nos diferentes grupos, controle 
e expostos às concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l de fipronil e (b) Escores obtidos no ensaio 
cometa com sangue observados nos diferentes grupos, controle e expostos às concentrações 
0,05; 0,10 e 0,23 µg/l de fipronil. Letras iguais indicam falta de diferença estatística 











Figura 06 - Biomarcadores Bioquímicos em Astyanax sp. Acetilcolinesterase Cerebral e 
muscular; Glutationa S-transferase e Lipoperoxidação nos diferentes grupos, controle e 
expostos às concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 µg/l de fipronil. Letras iguais indicam falta de 









Figura 07 - Biomarcadores Genéticos e Bioquímicos em Danio rerio. Escores obtidos no 
ensaio cometa com brânquias; atividade da Acetilcolinesterase e da Glutationa S-transferase e 
Lipoperoxidação nos diferentes grupos, controle e expostos às concentrações 0,05; 0,10 e 0,23 
µg/l de fipronil. Letras iguais indicam falta de diferença estatística significativa e letras 



















Avaliação da toxicidade subcrônica (30 dias) do nitrato de chumbo em Rhamdia quelen e 

























O chumbo é altamente tóxico e seus efeitos biológicos conhecidos são sempre 
deletérios. A absorção de chumbo por organismos aquáticos pode ocorrer através da pele, 
brânquias, além da via alimentar. O objetivo do presente trabalho foi verificar a toxicidade 
subcrônica, por 30 dias, do chumbo inorgânico em três concentrações: 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 
0,10 mg/l. Os biomarcadores empregados foram: genéticos (freqüência de micronúcleos e 
alterações morfológicas nucleares e danos ao DNA pelo ensaio cometa alcalino do sangue), 
bioquímicos (de neurotoxicidade: Acetilcolinesterase em cérebro e em músculo, AchE 
cerebral e muscular; de biotransformação: Glutationa S-transferase  - GST- e Etoxiresorufina-
O-deetilase - EROD - ; e de Estresse Oxidativo: Peroxidação lipídica, LPO), nas espécies de 
peixes nativas Rhamdia quelen e Astyanax sp. Em R. quelen, observou-se que as 
concentrações 0,03 e 0,1 mg/l de nitrato de chumbo aumentaram os níveis de quebras no 
DNA; as concentrações 0,01 e 0,1 mg/l diminuíram os níveis de LPO e as três concentrações 
testadas (0,01; 0,03 e 0,1 mg/l) induziram aumento na atividade da AchE muscular e 
reduziram a atividade da EROD em relação ao grupo controle. No teste do micronúcleo 
písceo, na atividade da AchE cerebral e na atividade da GST não foram observadas alterações 
em R. quelen. Em Astyanax sp, as três concentrações de chumbo inorgânico testadas (0,01; 
0,03 e 0,1 mg/l) promoveram quebras no DNA e alteraram as atividades das enzimas AchE 
muscular (aumento da atividade nos grupos expostos ao chumbo) e GST (diminuição da 
atividade da enzima nos grupos contaminados). A concentração 0,03 mg/l diminuiu a 
atividade da AchE cerebral em relação aos demais grupos e a concentração 0,1 mg/l 
promoveu aumento na freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares. Na 
atividade da EROD e nos níveis de LPO não foram observadas diferenças entre os grupos 
controle e contaminados. Nossos resultados indicam elevado potencial tóxico do chumbo 
inorgânico em espécies de peixe nativas (R. quelen e Astyanax sp), tanto na concentração 
recomendada como segura 0,01 mg/l, o limite aceito em águas pelo CONAMA (2005) e pela 




Dentre os poluentes, os metais potencialmente tóxicos representam um grupo especial, 
pois não são degradados, de forma natural, química ou biologicamente. A presença de metais 
potencialmente tóxicos no ambiente aquático e em concentrações elevadas pode causar a 




organismos bentônicos, que são capazes de bioconcentrar esses contaminantes, causando 
efeito direto na cadeia alimentar aquática (ALEGRE, 2009).  
Metais são capazes de perturbar a integridade dos mecanismos bioquímicos e 
fisiológicos dos peixes, que são, não somente componentes importantes do ecossistema, mas 
também usados como fonte de alimento (HOGSTRAND et al., 1999; BASHA; RANI, 2003). 
Os tecidos dos peixes, especificamente fígado e rim, são dotados de sistemas de defesas 
antioxidantes para proteção contra danos oxidativos causados por metais (BASHA; RANI, 
2003; ATLI; CANLI, 2008). Níveis elevados de metais podem induzir estresse oxidativo 
gerando espécies de oxigênio reativas, que podem oxidar proteínas, lipídeos e ácidos 
nucleicos, conduzindo freqüentemente a danos na estrutura da célula ou mesmo morte celular 
(NAGALAKSHMI; PRASAD, 1998; DEWEZ et al., 2005; CAO et al., 2010).  
O chumbo é um metal de cor branca acinzentada, brilhante, dúctil, macio e muito 
resistente à corrosão. É um elemento não essencial que ocorre naturalmente no ambiente. 
Entretanto, as concentrações mais elevadas encontradas na natureza são resultado de 
atividades humanas. Muitas das suas propriedades físicas e químicas como maleabilidade, 
ductilidade, pobre condutibilidade e resistência à corrosão, têm favorecido o uso do chumbo 
para uma grande variedade de aplicações pelo homem desde tempos antigos (GARCÍA-
LESTÓN et al., 2010).  
A entrada de chumbo em corpos de água ocorre principalmente por descargas 
industriais diretas e deposição de partículas aéreas, sendo observadas as maiores 
concentrações do metal em águas próximas aos grandes centros urbanos (PAIN, 1995). O 
chumbo é altamente tóxico e seus efeitos biológicos conhecidos são sempre deletérios. A 
forma química e sua concentração na água e nos sedimentos são os fatores que influenciam a 
taxa de absorção desse metal (PATTEE; PAIN, 2002).  
Quanto à forma química do chumbo, ambas as formas, inorgânica e orgânica, são 
utilizadas em diversos processos industriais (JOHNSON, 1998). A forma inorgânica é menos 
tóxica que a forma orgânica, já que a membrana plasmática é permeável ao organometal. 
Porém, a quantidade de chumbo na forma inorgânica que circula nos ecossistemas é maior do 
que a quantidade de chumbo orgânico (PAIN, 1995), sendo, portanto a forma inorgânica a que 
mais causa problemas ambientais.  
A agência internacional para a pesquisa sobre o câncer (IARC) classificou o chumbo 
como possível carcinógeno humano (grupo 2B) (IARC, 1987) e compostos inorgânicos de 
chumbo como prováveis carcinógenos humanos (grupo 2A) (IARC, 2006). Em alguns estudos 




cânceres como de estômago, pulmão e bexiga (FU; BOFFETTA, 1995). O chumbo pode 
causar efeitos adversos à saúde que inclui neurotoxicidade, nefrotoxicidade e efeitos 
deletérios nos sistemas hematológicos e cardiovasculares (ATSDR, 2007), inibição de 
enzimas, mutações, aberrações cromossômicas, câncer e defeitos congênitos (JOHNSON, 
1998).  
A absorção de chumbo por organismos aquáticos pode ocorrer através da pele, 
brânquias, além da via alimentar (TAO et al., 1999). PAIN (1995) observou inibição da 
atividade de enzimas hematopoiéticas no peixe Pleuronectes platessa em baixas 
concentrações de chumbo na água (10 μg/l). Em elevadas concentrações, foram observados 
quadros anêmicos, redução na eclosão de ovos e curvatura lateral da espinha e em doses 
letais, o chumbo induziu aumento na produção de muco, resultando na obstrução das 
brânquias, o que pode resultar na morte do animal (PAIN, 1995).  
Peixes estão entre os organismos mais indicados para monitoramento da qualidade 
ambiental de ambientes aquáticos, pois ocupam diferentes níveis na cadeia trófica, sofrem 
bioacumulação, respondem aos agentes químicos em baixas concentrações e respondem como 
os mamíferos frentes aos agentes tóxicos (GOKSOYR at al., 1991). Entretanto, poucos 
estudos de toxicidade usando espécies de peixes de água doce nativas da América do Sul 
estão disponíveis (WILHELM FILHO et al., 2001; AKAISHI et al., 2004; RABITTO et al., 
2005; RAMSDORF et al., 2009a) 
Rhamdia quelen, ou jundiá, pertencente à família Heptapteridae (NELSON, 2006), 
apresenta distribuição neotropical, do sul do México ao centro da Argentina (SILFVERGRIP, 
1996). É uma espécie nativa promissora para o cultivo, com rápido crescimento, hábito 
alimentar onívoro, fácil adaptação ao manejo, boa produtividade em açudes e alto potencial de 
comercialização (GOMES et al., 2000). É uma espécie resistente ao inverno e apresenta 
rápido crescimento no verão (BARCELLOS et al., 2003). PRETTO et al. (2010) observaram 
que R. quelen apresenta maior sensibilidade à contaminação por metais que espécies exóticas.  
O gênero Astyanax foi inicialmente proposto por Baird & Girard (1854) e a revisão 
mais recente cita 86 espécies (LIMA et al., 2003). Pertencente à família Characidae (FINK; 
FINK, 1981), popularmente conhecidos por lambaris, são utilizados para consumo humano, 
porém apresentam médio valor comercial devido ao seu pequeno tamanho. Apresenta grande 
valor ecológico como espécie forrageira (GODOY, 1975). Espécies do gênero Astyanax têm 
sido consideradas como zooplanctívoras, insetívoras e onívoras com papel essencial no 





O objetivo do presente trabalho foi verificar a toxicidade subcrônica (30 dias) do 
nitrato de chumbo em contaminação semi-estática por imersão, em três diferentes 
concentrações: 0,01 mg/l (limite aceito em águas classes 1 e 2 pelo CONAMA - Resolução 
No. 357 de 2005 - e limite aceito pela WHO, 1993) e duas concentrações ambientalmente 
realísticas segundo LENNTECH (2010): 0,03 mg/l e 0,10 mg/l. Os biomarcadores 
empregados foram: genéticos (freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas 
nucleares foram unidos como teste do micronúcleo písceo e danos ao DNA pelo ensaio 
cometa alcalino do sangue) e bioquímicos (de neurotoxicidade: Acetilcolinesterase em 
cérebro e em músculo; de biotransformação: Glutationa S-transferase e Etoxiresorufina-O-
deetilase; e de Estresse Oxidativo: Peroxidação lipídica), nas espécies de peixes nativas 
Rhamdia quelen (espécie de fundo) e Astyanax sp (espécie de coluna d’água). 
  
2. Material e métodos 
 
2.1 Exposição 
 Em experimentos separados, exemplares de jundiás juvenis (Rhamdia quelen) (N=60) 
e de lambaris (Astyanax sp; N=60) foram adquiridos comercialmente e mantidos para 
aclimatação por 30 dias em tanques de 250 litros sob condições controladas (aeração 
constante, temperatura de 28
o
C, ciclos de 12 h claro/escuro, alimentação e limpeza da água a 
cada três dias). Posteriormente, os animais foram divididos em 4 aquários de 108 litros com 
15 animais cada um deles. O contaminante nitrato de chumbo (CAS No. 10099-74-8) foi 
dissolvido na água em três concentrações: 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,10 mg/l. O método para 
contaminação foi por imersão, subcrônico (30 dias) e semi-estático (1/3 da água e do 
contaminante renovados a cada 72 horas).  
Ao término do período de contaminação (30 dias), os peixes foram anestesiados 
(benzocaína 10%, Merck), pesados e medidos, tendo posteriormente sido retirados: sangue 
(teste do micronúcleo písceo e ensaio cometa); fígado (atividades enzimáticas de EROD, GST 
e medição de LPO); cérebro e músculo (atividade da acetilcolinesterase). 
O sangue para o ensaio cometa foi mantido em soro bovino fetal, refrigerado e na 
ausência de luz segundo RAMSDORF et al. (2009b). Os demais tecidos (fígado, cérebro e 








 O teste do micronúcleo písceo em hemácias periféricas foi realizado segundo a técnica 
descrita por HEDDLE (1973) e SCHMID (1975). Na análise, além da freqüência de 
micronúcleos, também foram computadas as alterações morfológicas nucleares descritas por 
CARRASCO; TILBURY; MYERS (1990).  
O ensaio cometa foi realizado com sangue periférico (eritrócitos) como descrito 
previamente por SPEIT e HARTMANN (1999). Resumidamente, 10µl do sangue armazenado 
em 1 ml de soro bovino fetal foi diluído em 120 µl de agarose de baixo ponto de fusão (LMP) 
e colocado em uma lâmina coberta por agarose normal. As lâminas foram mantidas em uma 
solução de lise (solução de lise estoque: NaCl (2,5 M), EDTA (100 mM), Tris (10 mM), 
NaOH (0,8 %), N-lauril-sarcosinato (1%); solução de lise uso: triton X100 (1%), DMSO 
(10%) na solução de lise estoque), por 24 h em 4
o
C, na ausência de luz. Na seguinte etapa, as 
lâminas foram primeiramente imersas em uma solução de NaOH (10 N) e de EDTA (200 
mM), pH 13 por 30 minutos, para efetuar a desnaturação do DNA, e submetido então à 
eletroforese a 300 mA, 25 V por 25 min. Após a neutralização em 0,4 M Tris, pH 7,5 e 
fixação no álcool etílico por 10 min, cometas foram corados com 0,02 g/ml de brometo de 
etídeo e analisados usando um microscópio de epifluorescência Leica DMLS2. Cem cometas 
em cada lâmina foram classificados visualmente como pertencendo a uma das cinco classes, 
predefinidas no que diz respeito à intensidade da cauda, e a cada cometa foi dado um valor de 
0, 1, 2, 3, ou 4 (de não danificado -0 - ao dano máximo - 4) (COLLINS et al., 1997). O escore 
foi obtido através do somatório das multiplicações do número de danos pelo valor do dano.  
 
Biomarcadores Bioquímicos 
 Amostras de músculo e de cérebro foram homogeneizadas em tampão fosfato (0,1 M) 
(pH 7,5), e centrifugadas a 10.000 x g por 20 min a 4ºC. As alíquotas destes sobrenadantes 
(fração S9) foram usados para análise da acetilcolinesterase muscular e cerebral. Amostras de 
fígado foram homogeneizadas em 1 ml de tampão fosfato (0,1M) (pH 6,5), e centrifugadas a 
10.000xg por 20 min a 4ºC. O sobrenadante (S9) foi usado para análise de Peroxidação 
lipídica (LPO) e atividades da Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) e de Glutationa S-
transferase (GST).   
Atividade da acetilcolinesterase em cérebro e em músculo foi determinada usando a 
técnica colorimétrica descrita por ELLMAN et al. (1961) e adaptada para microplaca (SILVA 




ditio-bis-2 nitrobenzoato (DTNB) 0,75 mM como reagente de cor. A densidade óptica a 405 
nm foi medida usando um leitor de placas. Os resultados foram expressos em ηmol de 
tiocolina formada/min/mg proteína.  
A atividade da EROD foi medida com base no método de BURKE e MAYER (1974), 
com modificações por SILVA DE ASSIS (1998). A medida foi realizada com 
espectrofluorímetro com 530 e 590 nm como comprimentos de onda de excitação e de 
extinção, respectivamente. O princípio do método consiste na detecção fluorimétrica do 
produto final (resorufina), depois de uma reação de oxigênio-desetilação. Para padronização 
da metodologia de análise do CYP450 foi utilizado um grupo contaminado por via 
intracelomática com 30 mg/kg de β-naftoflavona em óleo de girassol, um potente indutor do 
CYP1A, gene responsável pelo metabolismo de xenobióticos em peixes (LANGE, 1996). 
Após 96 h os peixes foram sacrificados e os fígados retirados e conservados em freezer -70ºC 
para posterior extração enzimática. Atividade enzimática foi calculada como ρmol de 
resorufina formada/min/mg de proteína, usando uma curva padrão de resorufina.  
Para medir a atividade da GST em fígado, a fração S9 foi obtida e a atividade global 
de GST foi medida em espectrofotômetro utilizando 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) 3 
mM e glutationa reduzida (GSH) 3 mM como substratos (KEEN; HABIG; JAKOBY, 1976) 
em jundiás e para lambaris GSH 2 mM e CDNB 2,5 mM. Aumento de absorbância foi 
imediatamente medido a 340 nm por 2 minutos em intervalos de 12 segundos. A atividade da 
enzima foi calculada como ηmol 1-cloro-2,4 dinitrobenzeno conjugado formado/min/mg de 
proteína.   
Para análise de LPO em fígado, amostras foram diluídas em metanol 90% e 
centrifugadas. O sobrenadante foi adicionado em microplacas, juntamente com a solução 
reação (0,1 mM laranja de xilenol, 25 mM ácido sulfúrico, 4,0 mM BHT butil hidroxitolueno 
e 0,25 mM sulfato ferroso amoniacal) e incubados por 30 min. Em seguida, as amostras foram 
lidas a 570 nm (JIANG; HUNT; WOLFF, 1992) em espectrofotômetro e os níveis de LPO 
foram expressos em nmoles de hidroperóxidos /mg de proteínas.   
 A concentração de proteína através do método de BRADFORD (1976), em 595 nm, 
usando albumina bovina do soro (BSA) como padrão. 
 
2.3 Análise estatística 
Nos biomarcadores genéticos (testes de micronúcleo písceo e ensaios cometa com 
sangue), para comparação entre os grupos, foi utilizado o teste não paramétrico de Kruskal-




muscular, EROD, GST e LPO), análise de variância de uma via, seguida de Bonferroni, foi 
utilizada, para relação entre grupos controle e contaminados. Precedente às análises dos 
biomarcadores bioquímicos, o teste de Kolmogorov-Smirnov foi utilizado para verificar a 
normalidade da amostra. A correlação entre atividade de AchE no músculo e peso e 
comprimento total dos peixes foi analisada pela correlação de Pearson. Os dados foram 
analisados por GraphPad Prism (GraphPad Software, Inc.). Todos os testes foram 




3.1 Rhamdia quelen 
Não foi observada mortalidade no decorrer do experimento. Os exemplares da espécie 
Rhamdia quelen ao final do bioensaio apresentavam-se dentro normalidade quanto às massas 
corpóreas e comprimento total. As médias das massas corpóreas foram 40,46 g no grupo 
controle; 40,72 g no grupo exposto à concentração 0,01 mg/l; 40,42 g no grupo exposto à 
concentração 0,03 mg/l e 40,62 no grupo exposto à concentração 0,1 mg/l. As médias dos 
comprimentos foram 18 cm no grupo controle e 17,96; 18,13 e 17,9 cm nos grupos expostos 
às concentrações 0,01; 0,03 e 0,1 mg/l, respectivamente.  
No ensaio do micronúcleo písceo (micronúcleo somado às alterações morfológicas 
nucleares – Figura 01) em jundiás (Rhamdia quelen) a análise estatística mostrou que não 
houve diferença estatisticamente significativa entre os grupos controle e contaminados 
(p=0,43) (Figura 02).  
 No ensaio cometa com sangue dos jundiás não foi observada diferença significativa 
nos escores de danos entre os grupos controle e a concentração 0,01 mg/l (p=0,44) nem entre 
as concentrações 0,03 mg/l e 0,1 mg/l (p=0,91). Porém, foi observada diferença entre o 
controle e a concentração 0,03 mg/l (p=0); controle e concentração 0,1 mg/l (p=0); entre as 
concentrações 0,01 mg/l e 0,03 mg/l (p=0) e entre as concentrações 0,01 e 0,1 mg/l (p=0) 
(Figura 02b).   
Em jundiás (Rhamdia quelen), quanto à análise da atividade da acetilcolinesterase no 
cérebro, não houve diferença entre os grupos controle e expostos a nenhuma das 
concentrações. Assim como também não foi observada diferença entre as concentrações 0,03 
mg/l e 0,1 mg/l. Porém, foi observada diferença significativa de atividade da enzima entre as 
concentrações 0,01 mg/l e 0,03 mg/l e entre 0,01 mg/l e 0,1 mg/l (Figura 03). A atividade 








nas concentrações 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l foram de: 52,56 ± 5,73; 79,10 ± 4,84 e 




, respectivamente.   
Com relação à AchE muscular, foi observada diferença do grupo controle (média ± 




) em relação aos grupos expostos às 





, respectivamente) (Figura 03). Foi observado aumento na atividade da 
enzima nos grupos contaminados em comparação ao grupo controle, entretanto, não foi 
observada diferença entre as concentrações.    
Não foi observada correlação da atividade da colinesterase no músculo nem com peso 
nem com comprimento total dos peixes.  
Com relação à atividade da EROD, foi possível observar diferença entre o controle 




) e todas as concentrações 
utilizadas, porém, não foi observada diferença entre as concentrações. A atividade (média ± 
erro padrão da média) nas concentrações 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l foi respectivamente 




. Nos grupos expostos ao nitrato 
de chumbo foi observada inibição acentuada da EROD em relação ao grupo controle (Figura 
03).  
Com relação à atividade da GST não houve diferença entre os grupos controle e 
expostos à contaminação, em nenhuma das concentrações. Assim como também não foi 
observada diferença entre as concentrações 0,03 mg/l e 0,1 mg/l. Porém, foi observada 
diferença significativa entre as concentrações 0,01 mg/l e 0,03 mg/l e entre 0,01 mg/l e 0,1 





e nas concentrações 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l foram 31,91 ± 




, respectivamente.  
Na análise da LPO, foi somente observada diferença estatística entre o grupo controle 
e a concentração 0,01 mg/l e entre o grupo controle e a concentração 0,1 mg/l. Não foi 
observada diferença entre o grupo controle e a concentração 0,03 mg/l assim como também 
não foram observadas diferenças significativas entre as três concentrações testadas no 
bioensaio. Os níveis de peroxidação lipídica (média ± erro padrão da média) foram 18,59 ± 
1,27 nmoles.mg prot
-1
 no grupo controle; 13,19 ± 1,28 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de 
contaminação 0,01 mg/l; 15,31 ± 0,75 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de contaminação 0,03 mg/l 
e 14,14 ± 0,68 nmoles.mg prot
-1






3.2 Astyanax sp 
Foi observada mortalidade de dois exemplares durante o período de exposição, 
correspondente à 3,33% dos peixes utilizados, sendo que esta mortalidade foi observada no 
grupo exposto à concentração 0,1 mg/l. Os exemplares da espécie Astyanax sp ao final do 
bioensaio apresentavam-se dentro normalidade quanto às massas corpóreas e comprimento 
total. As médias das massas corpóreas foram 11,15 g no grupo controle; 8,6 g no grupo 
exposto à concentração 0,01 mg/l; 8,84 g no grupo exposto à concentração 0,03 mg/l e 8,81 
no grupo exposto à concentração 0,1 mg/l. As médias dos comprimentos foram 10,83 cm no 
grupo controle e 9,72; 9,94 e 10,13 cm nos grupos expostos às concentrações 0,01; 0,03 e 0,1 
mg/l, respectivamente.  
A análise dos biomarcadores genéticos em lambaris (Astyanax sp) mostrou que no 
teste do micronúcleo písceo (micronúcleo somado às alterações morfológicas nucleares - 
Figura 04) somente foi observada diferença estatística significativa entre o controle e a maior 
concentração (0,10 mg/l; p=0). Não houve diferença entre o grupo controle e os grupos de 
concentrações 0,01 mg/l (p=0,06) e 0,03 mg/l (p=0,25); entre as concentrações 0,01 e 0,03 
mg/l de nitrato de chumbo (p=0,48), entre as concentrações 0,01 e 0,10 mg/l (p=0,35) assim 
como também não houve diferença entre as concentrações 0,03 e 0,10 mg/l (p=0,10) (Figura 
05a).  
No ensaio cometa com sangue de lambaris foi observada diferença significativa nos 
escores de danos ao DNA entre os grupos controle e todas as concentrações: 0,01 mg/l (p=0), 
0,03 mg/l (p=0) e 0,10 mg/l (p=0). Não foram observadas diferenças significativas entre as 
concentrações 0,01 mg/l e 0,03 mg/l (p=0,31), entre as concentrações 0,01 mg/l e 0,10 mg/l 
(p=0,75), nem entre as concentrações 0,03 mg/l e 0,10 mg/l (p=0,48) (Figura 05b).  
Através da medição da atividade da acetilcolinesterase no cérebro foi somente 
observada diferença estatisticamente significativa entre o grupo controle e o grupo de 
concentração 0,03 mg/l de nitrato de chumbo. Não se observou diferença entre os demais 





e nas concentrações 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l foram 




(Figura 06).   
Entretanto, a análise da atividade da AchE no músculo mostrou diferença entre os 





expostos as concentrações 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l foram 64,92 ± 7,74; 67,51 ± 5,64 e 




, respectivamente (Figura 06). Foi observado aumento na 




diferenças estatisticamente significativas entre as concentrações utilizadas.  
Foi observada correlação negativa da atividade da colinesterase em relação ao peso 
(R
2
=0,07) e também em relação ao comprimento total dos peixes (R
2
=0,09).  
Com relação à atividade da EROD em Astyanax sp, não houve diferença entre os 





 e nas concentrações 0,01 mg/l; 0,03 mg/l e 0,1 mg/l foram 1,982 ± 0,39; 




, respectivamente (Figura 06).   
Na análise da Glutationa S-Transferase foi observada diminuição significativa na 
atividade da GST nos animais expostos às concentrações de chumbo em relação ao grupo 
controle, porém não foi observada diferença entre as concentrações (Figura 06). A atividade 










, respectivamente.   
Quanto aos níveis de peroxidação lipídica (LPO), não observada diferença 
significativa entre os grupos controle e expostos (Figura 06). Os níveis de peroxidação 
lipídica (média ± erro padrão da média) foram 10,24 ± 0,74 nmoles.mg prot
-1
 no grupo 
controle; 9,11 ± 0,89 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de exposição 0,01 mg/l; 7,14 ± 0,93 
nmoles.mg prot
-1
 no grupo de exposição 0,03 mg/l e 6,99 ± 0,72 nmoles.mg prot
-1
 no grupo de 




Metais são componentes naturais presentes nos ecossistemas. Eles são elementos 
importantes, indispensáveis para processos bioquímicos e fisiológicos nos seres vivos. 
Entretanto, muitos destes elementos, quando encontrados em altos níveis, podem ter efeitos 
adversos na saúde humana. Diversos metais com propriedades tóxicas e/ou genotóxicas, 
liberados na natureza de fontes domésticas ou industriais, são fatores de risco para o 
desenvolvimento de desordens neurodegenerativas, artrite e câncer (BARBOSA et al., 2010).  
A persistência ambiental dos metais, associados com seu uso intensivo nos últimos anos, tem 
produzido elevadas concentrações de metais na biosfera (KAKKAR; JAFFERY, 2005). 
O chumbo, um metal muito tóxico, é amplamente usado em diversos processos 
industriais (JOHNSON, 1998) e pode ser responsável pela morte ou modificações subletais na 
reprodução, crescimento e comportamento de peixes (BURDENA; SANDHEINRICH; 




no ambiente (OGUNSEITAN; YANG; ERICSON, 2000; GURER-ORHAN; SABÝR; 
ÖZGÜNES, 2004). Em condições normais, a concentração de chumbo encontrado em águas 
varia de 0,0006 -/0,12 mg/l (DEMAYO et al., 1982) embora concentrações tão elevadas como 
0,89 mg/l já tenham sido relatadas (RTI, 1999). No Brasil, CASTRO et al. (1979) estudando 
uma represa, verificaram a presença dos metais pesados e 0,04 mg/l a concentração de 
chumbo observada na água. A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (EPA) 
estabelecia em 1976 como a concentração máxima permitida em água doce, para a 
sobrevivência de organismos aquáticos, 0,03 mg/l (EPA, 1976).  
O chumbo entra no sistema aquático devido à erosão superficial do solo e deposição 
atmosférica. No Brasil, a concentração de chumbo em músculo de peixes coletados no 
ambiente excedeu o limite máximo permitido em peixes para consumo humano (2 µg Pb/g 
peixe, ANVISA, 2003) nas três espécies de peixe pesquisadas Oligosarcus hepsetus, 
Geophagus brasiliensis e Hypostomus luetkeni (TERRA et al., 2008).   
Espécies de peixes podem ser consideradas como consumidores superiores em 
ecossistemas aquáticos. Como conseqüência, os micropoluentes presentes no ambiente 
aquático são prováveis de se acumularem, representando um risco potencial, não somente aos 
peixes, mas também às aves e mamíferos piscívoros, incluindo humanos. Monitoramento de 
espécies de peixes sentinela é amplamente utilizado para avaliar o grau de acumulação de 
poluentes e seus efeitos nos estados de saúde (BERVOETS et al., 2009). O uso de 
biomarcadores como respostas biológicas medidas em organismos afetados é muito 
importante para simplificar e diminuir os custos de biomonitoramentos, especialmente em 
ambientes aquáticos (BOMBAIL et al., 2001). Peixes são um dos organismos mais indicados 
para o monitoramento de ambientes aquáticos (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 
2003), entretanto, poucos são os estudos conduzidos com peixes de água doce da América do 
Sul (WILHELM FILHO et al., 2001; AKAISHI et al., 2004; RABITTO et al., 2005; 
RAMSDORF et al., 2009a).    
Em jundiás (Rhamdia quelen), no teste do micronúcleo písceo a análise estatística 
mostrou que não houve diferença entre os grupos controle e contaminados, enquanto que em 
lambaris (Astyanax sp) o teste do micronúcleo písceo mostrou diferença estatística 
significativa entre o controle e a dose 0,1 mg/l. No ensaio cometa com sangue em jundiás foi 
observada diferença entre o controle e as concentrações 0,03 mg/l e 0,1 mg/l e em lambaris 
foi observada diferença significativa nos escores de danos entre os grupos controle e expostos 
às três concentrações de chumbo, porém não foram observadas diferenças significativas entre 




RAMSDORF et al. (2009a) observaram diferença estatística entre grupos controle e 
contaminados com nitrato de chumbo somente no ensaio cometa com sangue, não tendo sido 
relatado aumento na freqüência de micronúcleos nem de alterações morfológicas nucleares 
em traíras (Hoplias malabaricus) expostas à diferentes doses de  chumbo por injeção 
intraperitoneal. Resultados negativos no teste do micronúcleo foram observados também com 
outros metais nas espécies de peixe Salmo trutta e Phoxinus phoxinus submetidos à injeção 
intraperitoneal com zinco e cobre (SANCHEZ-GALAN; LINDE; GARCIA-VAZQUEZ, 
1999) com resultado semelhante observado em Anguilla anguilla (SANCHEZ-GALAN et al., 
2001).  
Em estudo realizado por ÇAVAS; GARANKO e ARKHIPCHUK (2005), exposições 
subcrônicas ao cromo hexavalente não induziu aumento na freqüência dos micronúcleos em 
eritrócitos periféricos do sangue em três espécies de peixe. A presença de chumbo, níquel e de 
zinco, entre outros metais, na água, brânquias, músculo e fígado de duas outras espécies de 
peixe não foi seguida por alterações na freqüência com micronúcleos em eritrócitos (KOCA et 
al., 2008). Estes efeitos podem ser devido à forte atividade tóxica que concentrações elevadas 
de metais pode exercer nas células dos peixes (ÇAVAS; GARANKO; ARKHIPCHUK, 
2005). Em células humanas, POMA; PITTALUGA e TUCCI (2003) observaram indução de 
micronúcleos e troca de cromátides irmãs por acetato de chumbo de maneira dose-
dependente.  
Nossos resultados no teste do micronúcleo písceo indicam que a espécie Astyanax sp 
apresenta maior sensibilidade ao chumbo inorgânico que Rhamdia quelen, nas condições 
utilizadas no bioensaio. Este resultado é corroborado por PANTALEÃO et al. (2006), que 
destaca que algumas espécies de peixe são mais sensíveis que outras para análise da 
freqüência dos micronúcleos. As diferenças na sensibilidade podem também ser em 
decorrência do tipo de célula analisada (ERGENE et al., 2007). Além disso, tem sido 
demonstrado que, em exposição prolongada a agentes químicos, a freqüência dos 
micronúcleos nos eritrócitos mostrou-se diminuída após 15 e 21 dias de exposição 
(CAMPANA et al., 1999; De LEMOS et al., 2001). Estas diferenças parecem ser associadas à 
remoção da cinética celular (ÇAVAS; ERGENE-GOZUKARA, 2003) ou ao desenvolvimento 
de mecanismos adaptativos de tolerância ao estresse causado pelos produtos químicos tóxicos 
que promovem um aumento na taxa da recolocação das células inoperantes ou danificadas 
para manter as condições fisiológicas normais (MERSCH; BEAUVAIS; NAGEL, 1996).   
O ensaio cometa é uma ferramenta amplamente utilizada para detectar a 




com KIM e HYUN (2006), o ensaio cometa é um biomarcador de genotoxicidade sensível e 
de confiança para monitoramento aquático, quando comparado ao teste do micronúcleo 
písceo. 
Diversos estudos têm demonstrado que o ensaio cometa é realmente capaz de detectar 
danos ao DNA causados por uma variedade de contaminantes em peixes, atribuindo elevada 
sensibilidade ao teste (PANDRANGI et al., 1995; DEVAUX; PESONEN; MONOD, 1997). 
Nossos resultados corroboram esses estudos, pois observamos elevada sensibilidade do ensaio 
cometa nas duas espécies de peixes utilizadas. Em Rhamdia quelen foram detectados 
aumentos significativos nos escores de danos ao DNA nas concentrações 0,03 mg/l e 0,1 mg/l 
e em Astyanax sp, a contaminação foi evidenciada pelo ensaio cometa nas três concentrações 
de chumbo, inclusive na menor concentração testada (0,01 mg/l). GARCÍA-LESTÓN et al. 
(2010) em revisão sobre os efeitos genotóxicos do chumbo afirma que todos os estudos 
conduzidos em animais experimentais com o ensaio cometa mostraram um efeito positivo do 
chumbo na indução de danos ao DNA em diversos órgãos e tecidos e cita os trabalhos, em 
peixes, de FERRARO et al. (2004), OSMAN et al. (2008) e RAMSDORF et al. (2009a). 
AHMED et al. (2010) também verificaram efeito do cloreto de chumbo no DNA em vários 
tecidos de Anabas testudineus através do ensaio cometa. 
 O chumbo é conhecido por seus efeitos tóxicos na estrutura e função das membranas 
(DONALDSON; KNOWLES, 1993). Os efeitos nas membranas dos eritrócitos, em particular, 
têm sido intensivamente analisados, pois os eritrócitos têm elevada afinidade por chumbo, 
contêm a maioria do chumbo encontrado no sistema sangüíneo e são mais vulneráveis ao 
dano oxidativo que outras células (LEGGETT, 1993).   
Quanto à análise da atividade da acetilcolinesterase no cérebro, em jundiás (Rhamdia 
quelen), não foi observada diferença entre os grupos controle e expostos à contaminação, em 
nenhuma das concentrações. Com relação a AchE muscular, foi observada diferença entre o 
grupo controle e os grupos expostos às três concentrações de nitrato de chumbo, com aumento 
na atividade da enzima nos grupos contaminados em comparação ao grupo controle, 
entretanto, não foi observada diferença entre as concentrações.  
  Em Astyanax sp, a análise da atividade da AchE no cérebro mostrou somente 
diferença estatística significativa entre o grupo controle e o grupo de concentração 0,03 mg/l 
de nitrato de chumbo, tendo sido observado nesse grupo, inibição da atividade da enzima no 
cérebro. A análise da atividade da AchE no músculo, em lambaris, mostrou diferença entre os 
grupos controle e contaminados com chumbo, com indução na atividade da enzima nos 




entre as concentrações.  
Atividades neurológicas e comportamentais de animais podem ser extremamente 
sensíveis a contaminação ambiental (BRETAUD; TOUTANT; SAGLIO, 2000). A atividade 
de colinesterase é considerada um marcador confiável de exposição a químicos 
anticolinérgicos, como pesticidas organofosforados e carbamatos (GALLOWAY et al., 2004). 
Entretanto, também existem evidências de que outras classes de químicos podem também 
afetar esse sistema de enzimas em peixes, como os metais (GILL; TEWARI; PANDE, 1990; 
ZINKL et al., 1991). Hoplias malabaricus, expostos ao chumbo inorgânico através da dieta 
(dose 21 µg Pb/g peso corpo), apresentou inibição da AchE em músculo após administração 
de 14 doses, além de diversos danos histopatológicos em fígado e rim (RABITTO et al., 
2005).  
Exposições de peixes a metais causam diferentes respostas na atividade da AChE 
como inibição (LIONETTO et al. 2003), aumento (ROMANI et al. 2003), ou nenhuma 
alteração (BEAUVAIS et al. 2001; SENGER et al. 2006). 
No presente trabalho, nós verificamos a atividade da AchE no músculo induzida nos 
grupos contaminados com nitrato de chumbo, nas duas espécies e nas três concentrações 
estudadas. ROMANI et al. (2003) também observou aumento significativo na atividade da 
AchE no cérebro e no músculo de Sparus auratus expostos à concentração de 0,5 mg/l de 
cobre durante 20 dias. PRETTO et al. (2010) também observou aumento na atividade da 
AchE do músculo em R. quelen após exposição à concentração 0,414 mg/l de cádmio por 7 
dias e ROSSI (2008) também observou atividade da AchE aumentada no músculo de lambaris 
expostos ao herbicida hexaron WG
®
 por 96 horas. Neste trabalho, a autora relata que os 
lambaris do grupo que apresentou aumento da AchE também apresentaram natação 
descoordenada, movimentos operculares lentos e redução da locomoção. A AchE é 
responsável pela inativação da acetilcolina na fenda sináptica, e conseqüente extinção do 
estímulo, levando da mesma forma a uma diminuição do sistema colinérgico. Organismos 
possuem diversos potenciais de adaptação à modificações nas colinesterases, como aumento 
na síntese de colinesterases e decréscimo na síntese de acetilcolina. 
Quanto à sensibilidade dos dois tecidos, nós observamos diferença entre os grupos 
controle e contaminados somente no tecido muscular, nas duas espécies de peixes utilizadas. 
Esses resultados concordam com FERRARI et al. (2004) e VENKATESWARA RAO (2006), 
que relataram maior sensibilidade do músculo que em cérebro de Salmo trutta e Oreochromis 
mossambicus expostos aos Azinfometil e à outro inseticida organofosforado (RPR-V). 




facilidade da coleta e da disponibilidade de uma quantidade maior de material (KIRBY et al., 
2000). 
Em Astyanax sp, foi observada correlação negativa da atividade da AchE no músculo 
em relação ao peso (R
2
=0,07) e em relação ao comprimento total dos peixes (R
2
=0,09). 
STURM; SILVA DE ASSIS e HANSEN (1999) em Gasterosteus aculeatus e KLEMZ e 
SILVA DE ASSIS (2005) também observaram essa correlação em cascudos (Ancistrus 
multispinnis) contaminados com endosulfano. Nesse trabalho, os autores, citando SAWYER 
(1943; 1944) explicam que as correlações negativas encontradas podem ser devido ao fato de 
as colinesterases aparentemente serem formadas em taxas mais elevadas nas fases iniciais de 
desenvolvimento. Uma atividade máxima é atingida após um determinado período depois do 
qual a diminuição contínua da atividade enzimática passa a acompanhar, progressivamente, o 
aumento do tecido muscular.   
Em relação à atividade da EROD, em R. quelen, foi observada diferença significativa 
entre o controle e as três concentrações de chumbo inorgânico utilizadas nesse trabalho, com 
inibição da EROD nos grupos expostos ao nitrato de chumbo. Em Astyanax sp, entretanto, 
não foi observada diferença significativa entre os quatro grupos. 
Diversos estudos têm mostrado um aumento na atividade da EROD em organismos 
expostos à xenobióticos em condições laboratoriais (revisão VAN DER OOST; BEYER; 
VERMEULEN, 2003) ou que habitam áreas contaminadas (VAN DER OOST et al., 1991; 
PLUTA, 1993; SHAHUNTHALA et al., 2004). Porém, existem também trabalhos que 
relatam diminuição da atividade da EROD frente à contaminação. Peixes expostos a 
organoestânicos, benzeno, cádmio e acrilamida apresentaram forte e significante redução da 
atividade de EROD. Metais, como prata, cádmio e cobre, causam danos histológicos e são 
classicamente compostos que alteram a atividade da EROD (BUCHELI; FENT 1995; VAN 
DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). 
O efeito inibitório na atividade da EROD pode ser explicado pela elevada 
concentração de xenobióticos. Estudos prévios demonstram que diversos indutores de 
CYP1A1 podem também inibir a atividade catalítica de enzimas como a EROD em altas 
concentrações (STEGEMAN; HAHN, 1994) 
Com relação à atividade da GST de R. quelen, não foi observada diferença 
significativa entre os grupos controle e expostos ao nitrato de chumbo, em nenhuma das 
concentrações. Enquanto que em Astyanax sp foi observada diminuição significativa na 




Aumento na atividade hepática da GST em peixes já foi relatado em vários estudos 
após a exposição a contaminantes, como fração solúvel do óleo diesel (SIMONATO; 
ALBINATI; MARTINEZ, 2006), sulfato de cobre (PARIS-PALACIOS; BIAGIANTI-
RISBOURG; VERNET, 2000), dipirona (PAMPLONA et al., 2010), Rondup
®
 (MODESTO; 
MARTINEZ, 2010); em exposição a sedimento coletado em locais poluídos (ALMEIDA; 
MELETTI; MARTINEZ, 2005) e em peixes de locais impactados (CAMARGO; 
MARTINEZ, 2006). Entretanto, existem relatos na literatura de redução da GST em peixes de 
locais poluídos e peixes expostos a PAHs, pesticidas e dioxinas (VAN DER OOST; BEYER; 
VERMEULEN, 2003; PIMPÃO; ZAMPRONIO; SILVA DE ASSIS, 2007), indicando que os 
resultados da GST devem ser analisados com cautela e associados com resultados de outros 
biomarcadores bioquímicos.  
CORREA et al. (2008) ao realizarem bioensaios com Rhamdia quelen com tório (Th), 
verificaram que a atividade da GST nos tecidos muscular e hepático foi estimulada em baixas 
concentrações de Th porém em concentrações elevadas (608 µg/l) houve inibição da atividade 
da GST.   
Estresse oxidativo tem sido associado com exposição à HPAs (STEPHENSEN et al., 
2003; STURVE et al., 2006) e metais pesados (PARK et al., 2006; SRIVASTAVA; HARISH; 
SHIVANANDAPPA, 2006). A peroxidação de lipídeos é um marcador de efeito, que informa 
os danos causados aos lipídeos biológicos por espécies reativas de oxigênio (EROs), formadas 
naturalmente durante os processos metabólicos, mas também aumentadas após a exposição a 
xenobióticos (LIVINGSTONE, 2001; VALAVANIDIS et al., 2006). Lipoperoxidação ocorre 
quando danos causados por ROS não podem ser neutralizados pelas defesas naturais contra 
estresse oxidativo e é responsável pela desestabilização da membrana e das enzimas ligadas às 
membranas (PORTER; CALDWELL; MILLS, 1995). 
Deficiência no sistema antioxidante das células pode levar a um aumento na 
concentração de hidroperóxidos, promovendo a peroxidação de lipídeos (LPO) e causar dano 
celular com a geração de EROs (REGOLI et al., 2005). Em geral, organismos de ambientes 
poluídos mostram um aumento nos processos de LPO (FERREIRA; MORADAS-
FERREIRA; REIS-HENRIQUES, 2005). Para CAMPANA; SARASQUETE e BLASCO 
(2003), o chumbo não é um bom indutor de peroxidação de lipídeos, entretanto, para 
PATRICK (2006) e SILBERGELD; WAALKES e RICE (2000), a geração de espécies 
reativas de oxigênio, estimulação de peroxidação de lipídeos e depleção de reservas 
antioxidantes têm sido postuladas como os maiores responsáveis pelas doenças relacionadas 




Em nosso trabalho, quanto à análise da LPO, em R. quelen, foi observada diferença 
estatística entre o grupo controle e as concentrações 0,01 mg/l e 0,10 mg/l, tendo sido 
observada diminuição nos níveis de hidroperóxidos/mg de proteína nos grupos contaminados 
nas concentrações 0,01 mg/l e 0,10 mg/l. Em Astyanax sp, não foi observada diferença 
significativa entre os grupos controle e expostos. CORREA et al. (2008) também observaram 
redução na lipoperoxidação em R. quelen expostos ao tório.   
O nitrato de chumbo, nas concentrações utilizadas nesse trabalho e através dos 
biomarcadores genéticos e bioquímicos utilizados, apresentou toxicidade para as espécies 
nativas. Em R. quelen, os biomarcadores que apresentaram resposta frente às concentrações 
de chumbo inorgânico foram ensaio cometa com sangue, AchE muscular, EROD e LPO e em 
Astyanax sp foram o teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa com sangue, AchE muscular 
e atividade de GST.   
Quanto às concentrações testadas, a concentração 0,01 mg/l de nitrato de chumbo, a 
menor utilizada nesse trabalho, foi suficiente para aumentar a atividade de AchE muscular nas 
duas espécies, e em R. quelen provocou diminuição na atividade da EROD e dimuição da 
LPO e em Astyanax sp, danos ao DNA observados através do ensaio cometa em sangue e 
diminuição de GST. As concentrações 0,03 mg/l e 0,10 mg/l também provocaram danos ao 
DNA de R. quelen e a concentração 0,10 mg/l provocou aumento na freqüência de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares em Astyanax sp.  
Desse modo, podemos concluir que nas concentrações testadas, o nitrato de chumbo 
apresentou toxicidade às espécies de peixes nativas R. quelen e Astyanax sp. Pela Resolução 
357 (CONAMA, 2005), a concentração máxima de chumbo total permitida em águas de 
classes 1 e 2 é 0,01 mg/l, concentração essa capaz de provocar alterações bioquímicas e 
genéticas em espécies de peixes nativas.  
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Figura 01 - Célula com núcleo normal (a), células micronucleadas (b; c) e células com 
alterações morfológicas nucleares (d-p) observadas nos exemplares de Rhamdia quelen 






Figura 02 - Biomarcadores Genéticos em R. quelen. (a) Freqüência do número de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares observadas nos diferentes grupos, controle 
e expostos às diferentes concentrações de nitrato de chumbo e (b) Escores obtidos no ensaio 
cometa com sangue observados nos diferentes grupos, controle e expostos às diferentes 
concentrações de nitrato de chumbo. Letras iguais indicam falta de diferença estatística 








Figura 03 - Biomarcadores Bioquímicos em R. quelen. Acetilcolinesterase Cerebral e 
muscular, Etoxiresorufina-O-deetilase, Glutationa S-transferase e Lipoperoxidação nos 
diferentes grupos, controle e expostos às diferentes concentrações de nitrato de chumbo. 
Letras iguais indicam falta de diferença estatística significativa e letras diferentes indicam 






Figura 04 - Célula com núcleo normal (a) e células com alterações morfológicas nucleares (b-







Figura 05 - Biomarcadores Genéticos em Astyanax sp. (a) Freqüência do número de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares observadas nos diferentes grupos, controle 
e expostos às diferentes concentrações de nitrato de chumbo e (b) Escores obtidos no ensaio 
cometa com sangue observados nos diferentes grupos, controle e expostos às diferentes 
concentrações de nitrato de chumbo. Letras iguais indicam falta de diferença estatística 










Figura 06 - Biomarcadores Bioquímicos em Astyanax sp. Acetilcolinesterase Cerebral e 
muscular, Etoxiresorufina-O-deetilase, Glutationa S-transferase e Lipoperoxidação nos 
diferentes grupos, controle e expostos às diferentes concentrações de nitrato de chumbo. 
Letras iguais indicam falta de diferença estatística significativa e letras diferentes indicam 

















Avaliação da toxicidade subcrônica (28 dias) do naftaleno em Rhamdia quelen e 

























O naftaleno e seus derivados são os mais abundantes HPAs presentes em óleos crus. O 
objetivo do presente trabalho foi verificar a toxicidade subcrônica (28 dias) do naftaleno nas 
concentrações: 0,005; 0,06 e 3 mg/l. Os biomarcadores empregados foram o teste do 
micronúcleo písceo (freqüência de micronúcleos e alterações morfológicas nucleares), danos 
ao DNA pelo ensaio cometa, AchE cerebral e muscular, GST, EROD e LPO, nas espécies de 
peixes endêmicas Rhamdia quelen e Astyanax sp. Em R. quelen, nas concentrações testadas, 
houve aumento nos níveis de quebras no DNA e diminuição nos níveis de LPO. Na 
concentração 3 mg/l foi abservada atividade aumentada de AchE cerebral e diminuída da 
AchE muscular. Em Astyanax sp, as concentrações de naftaleno promoveram quebras no 
DNA e diminuição da AchE muscular. A concentração 3 mg/l aumentou atividade da EROD, 
da GST e dos níveis de LPO. Nossos resultados indicam elevado potencial tóxico do naftaleno 




Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) são compostos aromáticos formados 
por dois ou mais anéis benzênicos e considerados poluentes orgânicos prioritários em estudos 
ambientais, tendo em vista que algumas dessas substâncias apresentam elevado potencial de 
toxicidade e são precursoras de efeitos mutagênicos e/ou carcinogênicos (MEIRE; 
AZEREDO; TORRES, 2007). Podem ser emitidos por fontes naturais, entretanto, fontes 
antropogênicas dominam a entrada de HPAs na natureza (WRIGHT; WELBOURN, 2002). 
Assim, maiores concentrações de HPAs são observadas próximo aos grandes centros urbanos.  
Em geral, as populações dos peixes podem ser expostas no ecossistema aquático a uma 
concentração total do HPA variando de 50 a 410 mg/l (KAYAL; CONNEL, 1989; SMITH; 
BAGG; WRIGLEY, 1991). Estes compostos têm uma variedade de efeitos nocivos em 
organismos aquáticos, incluindo efeitos carcinogênicos, alterações dos sistemas endócrinos 
(GESTO et al., 2009), prejudicam processos de crescimento, reprodução e osmorregulação em 
peixes (NICOLAS, 1999), interfem na função da glândula endócrina (JOHNSON et al., 1998) 
e afetam processos de alocação de energia (ELUMALAI; BALASUBRAMANIAN, 1999). 
Acumulam-se rapidamente em organismos aquáticos e alcançam níveis maiores que os 
detectados no ambiente (PETERS et al., 1997).  
Entre os HPAs que apresentam elevada toxicidade aguda estão naftaleno, antraceno, 




naftaleno é um dos HPAs mais intensivamente estudado devido à sua alta toxicidade, baixa 
sensibilidade à fotoxidação, elevada persistência na água e baixo peso molecular 
(VIJAYAVEL et al., 2004). Em particular, o naftaleno e seus derivados como alquilnaftaleno, 
são os mais abundantes HPAs presentes em óleos crus (AAS et al., 2000) e freqüentemente 
encontrados em ambientes poluídos (LEE; ANDERSON, 2005).  
Acredita-se que os naftalenos e fenantrenos sejam os principais responsáveis pela 
toxicidade aguda do óleo cru (ANDERSON et al., 1974  apud POLLINO; HOLDWAY, 
2002). Óleos crus contêm aproximadamente 1,5% de HPAs, dos quais o naftaleno é o 
principal componente perfazendo 65% da constituição de HPAs totais (TRUSCOTT; IDLER; 
FLETCHERET, 1992). 
A exposição ao naftaleno induziu uma variedade de respostas, em nível celular e 
sistêmico em peixes teleósteos (NAVAS; SEGNER, 2000; TELES; PACHECO; SANTOS, 
2003; THOMAS; BUDIANTARA, 1995). Em Oncorhynchus mykiss, exposição ao naftaleno 
provocou diminuição nos níveis de hormônios esteróides do plasma e afetou o metabolismo 
de energia em diversos órgãos, inclusive o cérebro, de maneiras dose e tempo dependentes 
(TINTOS et al., 2007). 
O impacto do naftaleno em humanos e outros mamíferos têm sido estudados 
extensivamente (ORZALESI; MIGLIAVACCA; MIGLIOR, 1994). Entretanto, um número 
limitado de estudos tem sido conduzido para avaliar toxicidade do naftaleno em espécies 
aquáticas, notadamente peixes. A literatura recente da toxicidade do naftaleno em teleósteos 
abrange estudos de histopatologia (DI MICHELE; TAYLOR, 1978), fisiologia (KRAHM et 
al., 1984) e relações estrutura-toxicidade (BLACK et al., 1983). Mais recentemente, 
citoxicidade (SCHIRMER et al., 1998), tempo de vida (GERT-JAN DE MAAGD et al., 1997) 
e respostas antioxidantes foram avaliadas. A genotoxicidade do naftaleno foi demonstrada em 
Dicentrarchus labrax (GRAVATO; SANTOS, 2002). Não obstante, considerando estudos em 
outras espécies, não em peixes, o potencial genotóxico do naftaleno parece ser de difícil 
consenso (PACHECO; SANTOS, 2002).  
Biomonitores são organismos que mostram uma resposta integrada a fatores 
ambientais, que podem ser usados como um sistema complementar para monitorar os efeitos 
dos poluentes e fornecer indicadores reais da qualidade e da característica dos ambientes 
(BATZIAS; SIONTOROU, 2006). Peixes estão entre os organismos mais indicados para 
monitoramento da qualidade ambiental de ambientes aquáticos, pois ocupam diferentes níveis 
na cadeia trófica, sofrem bioacumulação, respondem aos agentes químicos em baixas 




al., 1991). Entretanto, poucos estudos de toxicidade usando espécies de peixes de água doce 
nativas da América do Sul estão disponíveis (WILHELM FILHO et al., 2001; AKAISHI et 
al., 2004; RABITTO et al., 2005; RAMSDORF et al., 2009a).  
Rhamdia quelen, ou jundiá, pertence à família Heptapteridae (NELSON, 2006), é uma 
espécie de peixe com distribuição neotropical, do sul do México até o centro da Argentina 
(SILFVERGRIP, 1996). É uma espécie endêmica brasileira promissora para o cultivo, pois 
apresenta rápido crescimento, hábito alimentar onívoro, fácil adaptação ao manejo em 
criações intensivas, boa produtividade em açudes e alto potencial de comercialização 
(GOMES et al., 2000).  
O gênero Astyanax foi inicialmente proposto por Baird & Girard (1854) e a revisão 
mais recente cita 86 espécies (LIMA et al., 2003). Pertencente à família Characidae (FINK; 
FINK, 1981), popularmente conhecidos por lambaris, são utilizados para consumo humano, 
com médio valor comercial devido ao seu pequeno tamanho e grande valor ecológico como 
espécie forrageira (GODOY, 1975). Espécies do gênero Astyanax têm sido consideradas 
como zooplanctívoras, insetívoras e onívoras, tendo papel essencial no equilíbrio dos 
ecossistemas (SANTOS, 1981). 
O objetivo desse trabalho foi verificar a toxicidade subcrônica (28 dias) do naftaleno 
nas espécies de peixes nativas Rhamdia quelen e Astyanax sp, sob contaminação semi-estática 
por imersão, em três diferentes concentrações: 0,005 mg/l (limite estabelecido pela EPA em 
águas superficiais, IRWIN et al., 1997) e duas concentrações citadas na literatura, utilizadas 
em outras espécies de peixes: 0,06 mg/l (AAS et al., 2000) e 3 mg/l (ÇAVAS; ERGENE-
GÖZÜKARA, 2005), ambientalmente realísticas de locais pouco poluídos. Os biomarcadores 
empregados foram: genéticos (teste do Micronúcleo Písceo - Freqüência de micronúcleos e 
alterações morfológicas nucleares e danos ao DNA pelo ensaio cometa alcalino do sangue) e 
bioquímicos (de neurotoxicidade: Acetilcolinesterase em cérebro e em músculo; de 
biotransformação: Glutationa S-transferase e Etoxiresorufina-O-deetilase; e de Estresse 
Oxidativo: Peroxidação lipídica), nas espécies de peixes nativas Rhamdia quelen (espécie de 
fundo) e Astyanax sp (espécie de coluna d’água). 
 
2. Material e métodos 
 
2.1 Exposição 
 Separadamente, exemplares de jundiás juvenis (Rhamdia quelen) (N=75) e de 




por 30 dias em tanque sob condições controladas (aeração constante, temperatura de 28
o
C, 
ciclos de 12 h claro/escuro, alimentação e limpeza da água a cada três dias). Posteriormente, 
os animais foram divididos em 5 aquários de 108 litros com 15 animais cada. Além dos 3 
grupos expostos ao naftaleno e do controle negativo, devido à baixa solubilidade do naftaleno 
em água, esse foi dissolvido em etanol, e dessa forma, foi também criado um grupo de peixes 
com água com etanol (solvente para dissolver o naftaleno).   
O naftaleno (CAS No. 91-20-3) foi dissolvido inicialmente em etanol e posteriormente 
na água em três concentrações: 0,005 mg/l, 0,06 mg/l e 3 mg/l. O método de exposição foi 
subcrônico (28 dias) e semi-estático (1/3 da água e do contaminante renovados a cada 72 
horas). Essa exposição foi feita segundo SANTOS et al. (2006), com a quantidade de etanol 
sendo a mesma nos grupos de exposição (etanol e contaminados com naftaleno) para eliminar 
o possível efeito de quantidade diferenciada de álcool nos grupos expostos ao naftaleno.  
Ao término do período de contaminação (28 dias), os peixes foram anestesiados 
(benzocaína 10%, Merck), pesados e medidos, e em seguida retirados: sangue (teste do 
micronúcleo písceo e ensaio cometa); fígado (atividades enzimáticas de EROD, GST e 
medição de LPO); cérebro e músculo (atividade da acetilcolinesterase, AchE). 
 O sangue para o ensaio cometa foi mantido em soro bovino fetal, refrigerado e na 
ausência de luz segundo RAMSDORF et al. (2009b). Os demais tecidos (fígado, cérebro e 




 O teste do micronúcleo písceo em hemácias periféricas foi realizado segundo a técnica 
descrita por HEDDLE (1973) e SCHMID (1975). Na análise, além da freqüência de 
micronúcleos, também foram computadas as alterações morfológicas nucleares descritas por 
CARRASCO; TILBURY; MYERS (1990).  
O ensaio cometa foi realizado com sangue periférico (eritrócitos) como descrito 
previamente por SPEIT e HARTMANN (1999). Resumidamente, 10 µl do sangue 
armazenado em 1 ml de soro bovino fetal foi diluído em 120 µl de agarose de baixo ponto de 
fusão (LMP) e colocado em uma lâmina coberta por agarose normal. As lâminas foram 
mantidas em uma solução de lise (solução de lise estoque: NaCl (2,5 M), EDTA (100 mM), 
Tris (10 mM), NaOH (0,8 %), N-lauril-sarcosinato (1%); solução de lise uso: triton X100 
(1%), DMSO (10%) na solução de lise estoque), por 24 h em 4
o
C, na ausência de luz. Na 




de EDTA (200 mM), pH 13 por 30 minutos, para efetuar a desnaturação do DNA, e 
submetido então à eletroforese a 300 mA, 25 V por 25 min. Após a neutralização em 0,4 M 
Tris, pH 7,5 e fixação no álcool etílico por 10 min, cometas foram corados com 0,02 g/ml de 
brometo de etídeo e analisados usando um microscópio de epifluorescência Leica DMLS2. 
Cem cometas em cada lâmina foram classificados visualmente como pertencendo a uma das 
cinco classes, predefinidas no que diz respeito à intensidade da cauda, e a cada cometa foi 
dado um valor de 0, 1, 2, 3, ou 4 (de não danificado (0) ao dano máximo (4)) (COLLINS et 
al., 1997). O escore foi obtido através do somatório das multiplicações do número de danos 
pelo valor do dano. 
 
Biomarcadores Bioquímicos 
 Amostras de músculo e de cérebro foram homogeneizadas em tampão fosfato (0,1 M) 
(pH 7,5), e centrifugadas a 10.000xg por 20 min a 4ºC. As alíquotas destes sobrenadantes 
(fração S9) foram usados para análise da acetilcolinesterase muscular e cerebral. Amostras de 
fígado foram homogeneizadas em tampão fosfato (0,1 M) (pH 6,5), e centrifugadas a 10.000 x 
g por 20 min a 4ºC. O sobrenadante (S9) foi usado para análise de Peroxidação lipídica (LPO) 
e atividades da Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) e de Glutationa S-transferase (GST).   
Atividade da acetilcolinesterase em cérebro e em músculo foi determinada usando a 
técnica colorimétrica descrita por ELLMAN et al. (1961) e adaptada para microplaca (SILVA 
DE ASSIS, 1998). Iodeto de acetiltiocolina (ATC) 9 mM foi usado como substrato e 5,5-
ditio-bis-2 nitrobenzoato (DTNB) 0,75 mM como reagente de cor. A densidade óptica a 405 
nm foi medida usando um leitor de placas. Os resultados foram expressos em ηmol de 
tiocolina formada/min/mg proteína.  
A atividade da EROD foi medida com base no método de BURKE e MAYER (1974), 
com modificações por SILVA DE ASSIS (1998). A medida foi realizada com 
espectrofluorímetro usando 530 e 590 nm como comprimentos de onda de excitação e de 
extinção, respectivamente. O princípio do método consiste na detecção fluorimétrica do 
produto final (resorufina), depois de uma reação de oxigênio-desetilação. Para padronização 
da metodologia de análise do CYP450 foi utilizado um grupo contaminado por via 
intracelomática com 30 mg/kg de β-naftoflavona em óleo de girassol, um potente indutor do 
CYP1A, gene responsável pelo metabolismo de xenobióticos em peixes (LANGE, 1996). 
Após 96 h os peixes foram sacrificados e os fígados retirados e conservados em freezer -70ºC 
para posterior extração enzimática. Atividade enzimática foi calculada como ρmol de 




Para medir a atividade da GST em fígado, a fração S9 foi obtida e a atividade global 
de GST foi medida em jundiás utilizando 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) 3 mM e 
glutationa reduzida (GSH) 3 mM como substratos (KEEN; HABIG; JAKOBY, 1976) e para 
lambaris GSH 2 mM e CDNB 2,5 mM em espectrofotômetro. Aumento de absorbância foi 
imediatamente medido a 340 nm por 2 minutos em intervalos de 12 segundos. A atividade da 
enzima foi calculada como ηmol 1-cloro-2,4 dinitrobenzeno conjugado formado/min/mg de 
proteína.   
Para análise de LPO em fígado, amostras foram diluídas em metanol 90% e 
centrifugadas. O sobrenadante foi adicionado em microplacas, juntamente com a solução 
reação (0,1 mM laranja de xilenol, 25 mM ácido sulfúrico, 4,0 mM BHT butil hidroxitolueno 
e 0,25 mM sulfato ferroso amoniacal) e incubados por 30 min. Em seguida, as amostras foram 
lidas em 570 nm (JIANG; HUNT; WOLFF, 1992) em espectrofotômetro e os níveis de LPO 
foram expressos em nmoles de hidroperóxidos /mg de proteínas.   
 A concentração de proteína através do método de BRADFORD (1976), em 595 nm, 
usando albumina bovina do soro (BSA) como padrão. 
 
2.3 Análise estatística 
Nos biomarcadores genéticos (testes de micronúcleo písceo e ensaios cometa com 
sangue), para comparação entre os grupos, foi utilizado o teste não paramétrico de Kruskal-
Wallis, seguido pelo teste de Dunns. Nos biomarcadores bioquímicos (atividade de AchE no 
cérebro e no músculo, EROD, GST e LPO), análise de variância de uma via, seguida de 
Bonferroni, foi utilizada, para relação entre grupos controle e tratados. Precedente às análises 
dos biomarcadores bioquímicos, o teste de Kolmogorov-Smirnov foi utilizado para verificar a 
normalidade da amostra.  A correlação entre atividade de AchE no músculo e o comprimento 
total e peso dos peixes foi analisada pela correlação de Pearson. Os dados foram analisados 
por GraphPad Prism (GraphPad Software, Inc.). Todos os testes foram reconhecidos como 




3.1 Rhamdia quelen 
Foi observada mortalidade de quatro exemplares durante o período de exposição, 
correspondente à 5,33% dos peixes utilizados, sendo que esta mortalidade foi observada nos 




Os exemplares da espécie Rhamdia quelen ao final do bioensaio apresentavam-se dentro 
normalidade quanto às massas corpóreas e comprimento total. As médias das massas 
corpóreas foram 21,97 g no grupo controle; 21,28 no grupo controle com etanol; 21,99 g no 
grupo exposto à concentração 0,005 mg/l; 21,02 g no grupo exposto à concentração 0,06 mg/l 
e 20,61 no grupo exposto à concentração 3 mg/l. As médias dos comprimentos foram 14,76 
cm no grupo controle, 14,41 no grupo controle com etanol e 14,83; 14,63 e 14,5 cm nos 
grupos expostos às concentrações 0,005; 0,06 e 3 mg/l, respectivamente.  
No ensaio do micronúcleo písceo (micronúcleo somado às alterações morfológicas 
nucleares – Figura 01) em jundiás (Rhamdia quelen) a análise estatística mostrou que não 
houve diferença entre o grupo controle e controle com etanol (p=0,64). Também não foi 
observada diferença estatística significativa entre o grupo controle e contaminados com as 
concentrações de naftaleno de 0,005 mg/l (p=0,37) e 0,06 mg/l (p=0,08). Porém, foi 
observada diferença estatisticamente significativa entre o grupo controle e exposto à maior 
concentração de naftaleno (3 mg/l; p=0). O mesmo ocorreu com o grupo controle com etanol, 
não sendo observada diferença entre este e as concentrações 0,005 mg/l (p=0,69) e 0,06 mg/l 
(p=0,25), mas com diferença entre este e o grupo de concentração 3 mg/l (p=0,01) (Figura 
02a).   
Não foram observadas diferenças entre as concentrações 0,005 mg/l e 0,06 mg/l 
(p=0,43); nem entre 0,06 mg/l e 3 mg/l (p=0,16), mas houve diferença estatisticamente 
significativa somente entre as concentrações 0,005 mg/l e 3 mg/l (p=0,03) (Figura 02a).  
No ensaio cometa com sangue de R. quelen não foi observada diferença significativa 
nos escores de danos entre os grupos controle e controle com etanol (p=0,07); porém foi 
observada diferença entre os grupos controle e contaminados para as três concentrações 
(0,005 mg/l; 0,06 mg/l e 3 mg/l;  p=0).  
Ao compararmos as três concentrações de naftaleno com o controle com etanol, não 
verificamos diferença estatisticamente significativa entre esses grupos (p=0,29 na comparação 
controle com etanol e concentração 0,005; p=0,26 na comparação controle com etanol e a 
concentração 0,06 mg/l e p=0,42 para controle com etanol e a concentração 3 mg/).  
Ao comparar as diferentes concentrações, também não foi verificada diferença 
estatisticamente significativa entre as concentrações (p=0,93 entre as concentrações 0,005 
mg/l e 0,06 mg/l; p=0,82 entre as concentrações 0,005 mg/l e 3 mg/l e p=0,77 entre as 
concentrações 0,06 mg/l e 3 mg/l) (Figura 02b).   
Quanto à análise da atividade da acetilcolinesterase no cérebro de R. quelen foi 




grupos com relação à concentração 3 mg/l. Não foi observada diferença significativa entre os 









) nem mesmo entre os controles 
(negativo e controle com etanol) em comparação com as concentrações 0,005 mg/l e 0,06 
mg/l.  A atividade (média ± erro padrão da média) nas concentrações 0,005 mg/l; 0,06 mg/l e 





respectivamente (Figura 03).   
O mesmo resultado foi observado na atividade da AchE no músculo, somente sendo 
observada diferença significativa na comparação entre o grupo controle e o grupo exposto ao 
naftaleno na concentração 3 mg/l. Entretanto, de maneira inversa ao que ocorreu no cérebro, 
no tecido muscular foi observada inibição da enzima no grupo exposto à concentração 3 mg/l 









 e nas 





, respectivamente.   
Foi observada correlação negativa entre pesos (R
2
=0,113) e entre comprimentos total 
dos peixes (R
2
=0,113) e a atividade da acetilcolinesterase no músculo.  
Com relação à atividade da EROD, não foi observada diferença estatisticamente 
significativa entre os grupos (Figura 03). A atividade (média ± erro padrão da média) no 




 e nas 





, respectivamente.   
Na análise da Glutationa S-Transferase não foi observada diferença entre nenhum dos 
grupos estudados (Figura 03). A atividade (média ± erro padrão da média) no grupo controle 









 e nas concentrações 0,005 mg/l, 0,06 mg/l e 3 mg/l foram 29,97 ± 1,45; 30,83 ± 




, respectivamente.   
Quanto à medição nos níveis de peroxidação lipídica (LPO), não foi observada 
diferença entre os grupos controle e controle com etanol. Entretanto, foi observada diferença 
estatisticamente significativa entre os grupos controle (negativo e controle com etanol) em 
relação aos grupos expostos às concentrações de naftaleno. Na comparação entre as 
concentrações, foi observada diferença entre 0,005 mg/l e 3 mg/l, o que não ocorreu entre as 
concentrações 0,005 mg/l e 0,06 mg/l e nem entre 0,06 e 3 mg/l de naftaleno (Figura 03). 




naftaleno, menores os níveis de lipoperoxidação. Os valores (média ± erro padrão da média) 
no grupo controle foi 26,97 ± 1,83 nmoles.mg prot.
-1
, no grupo controle com etanol 28,51 ± 
1,67 nmoles.mg prot.
-1
 e nas concentrações 0,005 mg/l, 0,06 mg/l e 3 mg/l foram 17,37 ± 




3.2 Astyanax sp 
Foi observada mortalidade de sete exemplares durante o período de exposição, 
correspondente à 9,33% dos peixes utilizados, sendo que esta mortalidade foi observada nos 
grupos expostos ao etanol (mortalidade de 1 indivíduo) e expostos às concentrações 0,06 e 3 
mg/l (mortalidade de 3 indivíduos de cada grupo). Os exemplares da espécie Astyanax sp ao 
final do bioensaio apresentavam-se dentro normalidade quanto às massas corpóreas e 
comprimento total. As médias das massas corpóreas foram 21,97 g no grupo controle; 21,28 
no grupo controle com etanol; 21,99 g no grupo exposto à concentração 0,005 mg/l; 21,02 g 
no grupo exposto à concentração 0,06 mg/l e 20,61 no grupo exposto à concentração 3 mg/l. 
As médias dos comprimentos foram 14,76 cm no grupo controle, 14,41 no grupo controle 
com etanol e 14,83; 14,63 e 14,5 cm nos grupos expostos às concentrações 0,005; 0,06 e 3 
mg/l, respectivamente.  
A análise dos biomarcadores genéticos em lambaris (Astyanax sp) mostrou que no 
teste do micronúcleo písceo (micronúcleo somado às alterações morfológicas nucleares - 
Figura 04) não houve diferença entre o grupo controle e controle com etanol (p=0,58) e entre 
o controle e a concentração 0,06 mg/l (p=0,25). Porém, foi observada diferença 
estatisticamente significativa entre o grupo controle e os grupos expostos as concentrações 
0,005 mg/l (p=0) e 3 mg/l (p=0,04).  
  Em relação ao grupo controle com etanol, não observamos diferença entre esse e 
nenhuma das concentrações de naftaleno (p=0,06 entre controle com etanol e concentração 
0,005 mg/l; p=0,58 entre controle com etanol e concentração 0,06 mg/l e p=0,17 entre 
controle com etanol e concentração 3 mg/l). Além disso, também não foram encontradas 
diferenças estatisticamente significativas entre as concentrações, a saber: p=0,21 entre 0,005 
mg/l e 0,06 mg/l; p=0,79 entre 0,005 mg/l e 3 mg/l e p=0,41 entre 0,06 mg/l e 3 mg/l (Figura 
05a). 
No ensaio cometa com sangue de Astyanax sp não foi observada diferença 
significativa nos escores de danos entre os grupos controle e controle com etanol (p=0,34). 
Porém, observamos diferença entre o controle e as três concentrações de naftaleno (p=0 na 




comparação entre grupo controle e 3 mg/l). Ao compararmos o grupo controle com etanol e as 
diferentes concentrações, não observamos diferença estatisticamente significativa entre os 
grupos (p=0,14 na comparação entre os grupos controle com etanol e 0,005 mg/l; p=0,09  
entre controle com etanol e 0,06 mg/l e p=0,24 entre controle com etanol e concentração 3 
mg/l). Também não foi verificada diferença entre as concentrações (p=0,74 entre as 
concentrações 0,005 mg/l e 0,06 mg/l; p=0,81 entre 0,005 mg/l e 3 mg/l e p=0,60 entre as 
concentrações 0,06 mg/l e 3 mg/l) (Figura 05b).  
Com relação à acetilcolinesterase cerebral em Astyanax sp, não foi observada 
diferença entre os grupos, nem entre os controles (negativo e com etanol), nem entre estes e as 
diferentes concentrações de naftaleno testadas (Figura 06). A atividade (média ± erro padrão 




, controle com etanol 




 e nas concentrações 0,005 mg/l; 0,06 mg/l e 3 mg/l foram 





Na atividade da AchE no músculo não foi observada diferença significativa entre os 
controles (negativo e com etanol), porém foram observadas diferenças na comparação entre 
estes e as três concentrações de naftaleno testadas, tendo o xenobiótico diminuído 
significativamente a atividade da enzima na comparação com os grupos controles (negativo e 
controle com etanol). Não foi observada diferença estatisticamente significativa entre as 
atividades nos grupos expostos ao naftaleno (Figura 06). A atividade (média ± erro padrão da 




, no grupo controle com 




 e nos grupos expostos às concentrações 0,005 mg/l; 





respectivamente. Foi observada correlação negativa em relação à atividade da AchE muscular 
e o peso (R
2
=0,116) e também com o comprimento total dos peixes (R
2
=0,139). 
Com relação à atividade da EROD, essa se apresentou aumentada de maneira 
significativa somente no grupo exposto à concentração 3 mg/l de naftaleno (Figura 06). A 









 e nas concentrações 0,005 mg/l, 






Com relação à atividade da GST, não foi observada diferença significativa entre 
controle negativo e controle com etanol, nem entre estes e grupos expostos às concentrações 
de 0,005 mg/l e 0,06 mg/l de naftaleno. Somente foi observada diferença estatisticamente 




exposto concentração 3 mg/l, com aumento da atividade da GST nessa concentração. 
Entretanto, não foram observadas diferenças entre as concentrações testadas (Figura 06). A 









 e expostos às concentrações 






Na análise da LPO, não foi observada diferença nos níveis de peroxidação lipídica 
entre o grupo controle e controle com etanol, nem entre estes controles e as concentrações 
0,005 mg/l e 0,6 mg/l. Somente foi observada diferença na comparação entre esses quatro 
grupos versus o grupo exposto à concentração 3 mg/l de naftaleno. Nesse grupo, exposto à 
maior concentração de naftaleno, foi observado aumento significativo no níveis de 
peroxidação de lipídeos (Figura 06). O valor (média ± erro padrão da média) no grupo 
controle foi 6,10 ± 0,82 nmoles.mg prot.
-1
, no grupo com etanol foi 3,64 ± 0,64 nmoles.mg 
prot.
-1
 e nas concentrações 0,005 mg/l; 0,06 mg/l e 3 mg/l foram 5,38 ± 0,71; 3,44 ± 0,47 e 
10,56 ± 1,19 nmoles.mg prot.
-1




 A contaminação do ambiente aquático por hidrocarbonetos derivados de petróleo é 
freqüente e difundida. O óleo cru e seus produtos podem chegar ao ecossistema através de 
numerosas e diversas maneiras. Todos os componentes dos óleos, dos produtos refinados e 
dos resíduos de sua exploração têm um potencial inerente de impactar a saúde humana e 
ambiental (PEDROZO et al., 2002). Atualmente, os efeitos dos poluentes são de extremo 
interesse. Diversos estudos têm relatado a presença de compostos nocivos na plataforma 
continental. KLUMPP et al. (2002) encontrou níveis do HPA variando entre 3 e 61 μg/g em 
águas na China. A maioria dos óleos apresenta uma composição básica de 15% a 40% de 
compostos aromáticos. O naftaleno corresponde a 85% dos HPAs totais detectados em 
amostras de óleo cru, entretanto, os efeitos tóxicos do naftaleno em peixes têm sido pouco 
estudados (TELES; PACHECO; SANTOS, 2003), e a maioria dos trabalhos que vêm sendo 
realizados, se restringem às espécies de peixes marinhos (SIMONATO, ALBINATI, 
MARTINEZ, 2006). Em peixes, a toxicidade do naftaleno varia muito entre espécies, sendo a 
CL 50 (24 h) 2,4 mg/l para Cyprinodon variegatus, CL 50 (96 h) 150 mg/l para Gambusia 
affinis e 0,92 mg/l (CL 50; 24 h) para Oncorhynchus gorbuscha. Já foi reportada a 




Amostras de águas subterrâneas de locais próximo ao tratamento/armazenamento de madeira 
no Canadá apresentaram concentrações de naftaleno entre 0,378 e 66 mg/l (IRWIN et al., 
1997).  
Como os ecossistemas aquáticos são os principais receptores de resíduos industriais e 
urbanos (HOFFMAN et al., 1995), um objetivo fundamental na ecotoxicologia é avaliar os 
riscos para os organismos aquáticos e as populações humanas (OLIVERIA RIBEIRO et al., 
2006). Em ecotoxicologia, o uso de uma bateria de parâmetros celulares e bioquímicos para 
avaliar exposição/efeitos dos químicos é fortemente recomendado (CAJARAVILLE et al., 
2000; VAN DER OOST, BEYER; VERMEULEN, 2003). 
O teste do micronúcleo é um dos mais simples e rápidos testes para biomonitoramento 
da qualidade de águas doces (AL-SABTI; METCALFE, 1995; ERGENE et al., 2007). O teste 
do micronúcleo é amplamente empregado em peixes para investigar os efeitos genotóxicos de 
químicos, isolados ou em misturas, presentes no ambiente aquático (ver AL-SABTI; 
METCALFE, 1995; UDROIU, 2006 para revisão). Micronúcleos são pequenos, massa 
introcitoplasmática de cromatina resultante de quebras cromossômicas ou aneuploidias 
durante a divisão celular. O teste do micronúcleo representa uma importante ferramenta para 
o diagnóstico ambiental de áreas sobre influência humana, por detectar agentes mutagênicos 
(BELFIORE; ANDERSON, 2001). Dessa forma, em vertebrados aquáticos, esse teste tem 
sido amplamente usado para avaliar a influência da contaminação no ambiente aquático, 
especialmente em peixes (AL-SABTI; METCALFE, 1995; ERGENE et al., 2007).  
O teste do micronúcleo písceo tem sido demonstrado como uma ferramenta eficiente, 
responsiva à exposição ao óleo cru, à diferentes HPAs (MARIA et al. 2002; GRAVATO; 
SANTOS, 2002; TELES; PACHECO; SANTOS, 2003; AL-SABTI; METCALFE, 1995; 
PACHECO; SANTOS, 1997), à derivados de petróleo (PACHECO; SANTOS, 2001), metais 
pesados (AL-SABTI; METCALFE, 1995), pesticidas (GRISOLIA, 2002) e à outros 
contaminantes (PACHECO; SANTOS, 1997; AYLLON; GARCIA-VAZQUEZ, 2000; 2001; 
GRAVATO; SANTOS, 2002). 
HPAs têm sido considerados como causa de efeitos genotóxicos em peixes ou em 
células de peixes que foram detectados através do ensaio cometa (KAMMANN et al. 2001; 
AKCHA; HUBERT; PFHOL-LESZKOWICZ, 2003). Em acidentes com derramamento de 
óleo, FRENZILLI et al. (2004) mostrou elevado nível de dano ao DNA em Zoarces viviparus 
mesmo passado 3 semanas depois do acidente. KATSUMITI et al. (2009) também observou 
grande quantidade de danos ao DNA de peixes após acidente do Navio Vicuña na Baía de 




No presente trabalho, no teste do micronúcleo písceo em jundiás (Rhamdia quelen), 
foi observada diferença estatisticamente significativa entre os grupos controle e controle com 
etanol em relação ao grupo exposto à concentração 3 mg/l de naftaleno. No ensaio cometa 
com sangue foi observada diferença entre o grupo controle em relação aos grupos 
contaminados com o naftaleno nas três concentrações estudadas.  
Em Astyanax sp o teste do micronúcleo písceo apresentou diferença entre o grupo 
controle e os grupos expostos às concentrações 0,005 mg/l  e 3 mg/l.  No ensaio cometa com 
sangue de lambaris, foi observada diferença entre os grupos controle e controle com etanol em 
relação aos grupos expostos às três concentrações de naftaleno.  
Esses resultados indicam potencial mutagênico e genotóxico do naftaleno nas duas 
espécies de peixes estudadas, concordando com os resultados de GRAVATO; SANTOS 
(2002) em Dicentrarchus labrax, de DELGADO-RODRIGUEZ et al. (1995) em Drosophila 
melanogaster e de TELES; PACHECO; SANTOS (2003) em Anguilla anguilla. Entretanto, a 
Agência de Proteção Ambiental dos Estados (EPA) e a Agência Internacional para Pesquisa 
em Câncer (IARC) classificam o naftaleno como não cancerígeno (IRWIN et al., 1997). O 
naftaleno, sendo um HPA planar, tem atividade genotóxica e carcinogênica devido ao seu 
mecanismo de ação no DNA como agente intercalante e sua capacidade de formar adutos 
(SAEED et al., 2009). 
Em nosso estudo, o etanol foi usado como solvente nas exposições, e dessa forma um 
grupo controle com etanol foi necessário. No ensaio cometa de R. quelen, ao compararmos o 
grupo controle com etanol com os grupos exposto às três concentrações de naftaleno 
estudadas, não verificamos diferença estatisticamente significativa entre esses grupos. Em 
Astyanax sp, no teste do micronúcleo písceo não observamos diferença entre o grupo controle 
com etanol e os grupos expostos às diferentes concentrações do naftaleno e assim como 
também no ensaio cometa com sangue de lambaris não foi observada diferença entre o grupo 
controle com etanol e os grupos expostos às diferentes concentrações do naftaleno. Esses 
resultados indicam um possível efeito mutagênico ou genotóxico do etanol, nas duas espécies 
estudadas nesse trabalho.  
SANTOS et al. (2006) também utilizaram um grupo com etanol para estudar os efeitos 
do naftaleno e observou que o etanol, assim como o naftaleno, foi responsável por alterar a 
taxa de excreção de amônia, como o naftaleno, em relação ao grupo controle negativo. Os 
autores relacionaram a baixa taxa de excreção de amônia com possíveis efeitos de estresse. 
OLIVEIRA-FILHO; GRISOLIA e PAUMGARTTEN (2009) verificaram efeito negativo do 




A geração de radicais livres é um importante passo no dano ao fígado provocado pelo 
etanol. Administração crônica ou aguda de etanol pode levar a aumento na peroxidação de 
lipídeos via produção exacerbada de EROs e/ou redução de antioxidantes como a vitamina E 
(JORDÃO JUNIOR et al., 2004). Em ratos, após administração aguda de etanol, foi observado 
aumento no dano ao DNA detectado através do ensaio cometa, além de diminuição dos níveis 
de antioxidantes e aumento de peroxidação de lipídeos, indicando a ocorrência de estresse 
oxidativo com possível dano ao material genético (JORDÃO JUNIOR et al., 2009). 
BLASIAK et al. (2000) verificou aumento nos danos no DNA em cultura de linfócitos 
humanos após administração do etanol.  
Em Rhamdia quelen a análise da atividade da acetilcolinesterase no cérebro mostrou 
diferença significativa no grupo exposto ao naftaleno na concentração 3 mg/l, tendo sido 
observado, nessa concentração, aumento na atividade da AchE. Em Astyanax sp, não foi 
observada diferença entre os grupos com relação à atividade da AchE cerebral.  
Com relação à atividade da AchE no músculo de R. quelen, somente foi observada 
diferença significativa na comparação dos grupos com a concentração 3 mg/l de naftaleno, 
com inibição da enzima nessa concentração. Em Astyanax sp, quanto à atividade da AchE 
muscular, foi observada diferença estatisticamente significativa na comparação entre os 
grupos controle e controle com etanol em relação às três concentrações testadas, também com 
diminuição da atividade da enzima nos grupos expostos ao naftaleno. 
 Nossos resultados indicam maior sensibilidade da AchE muscular que cerebral em 
Astyanax sp, tendo em vista que nessa espécie a AchE muscular respondeu às três 
concentrações de naftaleno e a achE cerebral não respondeu à exposição ao xenobiótico. 
Através da análise da AchE muscular, também podemos sugerir uma possível maior 
sensibilidade da espécie Astyanax sp em relação à R. quelen, tendo em vista que R. quelen 
respondeu somente à concentração 3 mg/l e Astyanax sp respondeu às três concentrações.   
A atividade da AchE pode diferir dependendo do tecido ou do órgão que está sendo 
analisado e a classe de composto químico estudado (FULTON; KEY, 2001). A inibição da 
colinesterase muscular causa uma super estimulação das fibras musculares, que pode levar ao 
tétano, paralisia ou morte (KIRBY et al., 2000). Entretanto, a colinesterase cerebral tem sido 
melhor estudada que a muscular em peixes (GRUE; HART; MINEAU, 1991).   
Em Salmo trutta, a colinesterase muscular mostrou menor sensibilidade e maior 
inativação da capacidade de recuperação do que a colinesterase do cérebro, após a exposição a 
uma concentração subletal de Azinfo Metil (FERRARI et al., 2004). Similarmente, 




músculo na comparação com o cérebro após exposição subletal à outro inseticida 
organofosforado (RPR-V) no peixe Oreochromis mossambicus. Uma taxa de recuperação 
diferente pode estar associada a uma taxa diferente de síntese da proteína nos órgãos ou ser 
relativa às associações de colineseterases e aos aspectos toxicodinâmicos. A falta da 
recuperação da atividade da colinesterase muscular após a exposição subletal ao Azinfo Metil 
reforça sua utilidade como um biomarcador de exposição à organofosforados. 
Adicionalmente, o tecido muscular oferece algumas vantagens sobre o cérebro, incluindo a 
facilidade da coleta e da disponibilidade de uma quantidade maior de material (KIRBY et al., 
2000). 
Atividade de colinesterase é considerada um marcador confiável de exposição a 
químicos anticolinérgicos, como pesticidas organofosforados e carbamatos (GALLOWAY et 
al., 2004). Entretanto, estão aumentando as evidências de que outras classes de químicos 
podem também afetar esse sistema de enzimas em peixes como compostos petroquímicos 
incluindo HPAs (VIEIRA et al., 2008), bifenilas policloradas (BUET et al., 2006), detergentes 
(JIFA et al., 2005; FENG et al., 2008), metais (GILL; TEWARI; PANDE, 1990; ZINKL et 
al., 1991) e misturas complexas de poluentes (PAYNE et al., 1996). 
Os resultados obtidos por KATSUMITI et al. (2009) indicaram aumento na atividade 
da colinesterase no local referência, após o derramamento de óleo pelo navio Vicuña 
(Paranaguá, Brasil), um resultado que é difícil de associar com a poluição crônica da área, ou 
com o derramamento de óleo, especificamente. Assim, os autores observam que este 
biomarcador aparentemente não é ideal para uma avaliação aguda dos efeitos de um 
derramamento de óleo em espécie demersal de peixe.  
Em R. quelen foi observada correlação negativa entre a atividade da AchE no músculo 
e peso (R
2
=0,113) e comprimento total dos peixes (R
2
=0,113). O mesmo foi observado em 
Astyanax sp (R
2
=0,116 entre peso e AchE no músculo e R
2
=0,139 entre comprimento total e 
AchE muscular). STURM; SILVA DE ASSIS; HANSEN (1999) em Gasterosteus aculeatus e 
KLEMZ e SILVA DE ASSIS (2005) em cascudos (Ancistrus multispinnis) contaminados com 
endosulfano também observaram correlação negativa. Nesse trabalho, os autores, citando 
SAWYER (1943; 1944) explicam que as correlações negativas encontradas podem ser devido 
ao fato de as colinesterases serem formadas aparentemente em taxas mais elevadas nas fases 
iniciais de desenvolvimento. Uma atividade máxima é atingida após um determinado período 
depois do qual a diminuição contínua da atividade enzimática passa a acompanhar, 
progressivamente, o aumento do tecido muscular.   




poluentes ambientais nos processos bioquímicos e celulares podem vir a afetar a fisiologia, 
comportamento, reprodução e sobrevivência dos peixes (LAM; GRAY, 2003; VASSEUR; 
COSSU-LEGUILLE, 2003; EGGEN et al., 2004; MOORE et al., 2004). 
Em Rhamdia quelen, em relação à atividade da EROD no fígado, não foi observada 
diferença estatisticamente significativa entre os grupos, porém em Astyanax sp, houve 
aumento da atividade da enzima no grupo exposto à concentração 3 mg/l de naftaleno.  
É bem conhecido que xenobióticos classificados como compostos HPAs induzem 
reações dependentes do citocromo P450 microssomal em peixes (FOUCHÉCOURT et al., 
1999). Diversos estudos têm mostrado aumento na atividade da EROD em organismos que 
habitam áreas contaminadas por HPAs (VAN DER OOST et al., 1991; PLUTA, 1993; 
SHAHUNTHALA et al., 2004). Em um biomonitoramento próximo ao Rio Douro (Portugal), 
área influenciada por diversos poluentes incluindo HPAs, utilizando a espécie Mugil 
cephalus, foi observada indução da atividade da EROD e de outros biomarcadores 
bioquímicos, como a GST (FERREIRA; MORADAS-FERREIRA; REIS-HENRIQUE, 
2005). 
Biomarcadores também têm sido empregados em espécies de peixes sentinelas após 
acidentes de derramamento de óleo. Após um derramamento de óleo na costa da Escócia, em 
1993, foi observada elevada atividade da EROD (GEORGE; WRIGHT; CONROY, 1995). 
Duas semanas e três meses após derramamento de óleo da Empress Sea que afetou South 
West Wales em 1996, a atividade de EROD em peixes (KIRBY; NEALL; TYLOR, 1999), e 
os níveis de adutos de DNA em peixes e mexilhões (LYONS; HARVEY; PARRY, 1997, 
HARVEY et al., 1999) podiam discriminar entre áreas diretamente poluídas pelo 
derramamento e locais não poluídos. Em Oncorhynchus mykiss, na Itália, a influência do 
altamente poluído Rio Lambro sobre o Rio Po, foi demonstrada através do aumento da 
atividade da EROD após o tributário, bem como aumento na freqüência de micronúcleos em 
eritrócitos periféricos em experimento laboratorial com a água do rio Po antes e após o 
tributário (De FLORA et al., 1993). 
Em condições laboratoriais, aumento da atividade da EROD também foi observado em 
O. mykiss expostos à água fornecida aos aquários através de uma mangueira de borracha. 
Nesse trabalho, dois aditivos da borracha foram identificados nas amostras de água, o 2-
mercaptobenzotiazol e a difenilamina, HPAs hidroxilados (STEPHENSEN et al, 2005). 
SILVA DE ASSIS et al. (2009) verificou aumento da atividade da EROD em Ancistrus 
multispinis contaminados com o inseticida deltametrina.  




variando de 0 a 2.7 µM por algumas horas (0, 2, 4, 6 e 8 h), GRAVATO e SANTOS (2002) 
observaram aumento da atividade da EROD no fígado entre 0 e 6 h de exposição em todas as 
concentrações de naftaleno, seguido por um decréscimo entre 6 e 8 h. AAS et al., (2000) 
trabalhando com Gadus morhua, expostos à concentração 1 mg/l de naftaleno, observou 
aumento significativo da atividade da EROD associado com formação de adutos no DNA e na 
concentração 0,06 mg/l, foi observada indução da EROD em 16 dias de experimento mas não 
em 30 dias. 
Na análise da Glutationa S-Transferase em Rhamdia quelen não foi observada 
diferença entre os grupos. Entretanto, em Astyanax sp, foi observada diferença significativa na 
comparação entre os grupos controle e controle com etanol em relação ao grupo exposto à 
concentração 3 mg/l de naftaleno, com aumento da atividade da GST nessa concentração.  
Aumento na atividade hepática da GST em peixes já foi relatado em vários estudos 
após a exposição a contaminantes, como fração solúvel do óleo diesel (SIMONATO; 
ALBINATI; MARTINEZ, 2006), dipirona (PAMPLONA et al., 2010), Rondup
®
 
(MODESTO; MARTINEZ, 2010); em exposição a sedimento coletado em locais poluídos 
(ALMEIDA; MELETTI; MARTINEZ, 2005) e em peixes de locais impactados (CAMARGO; 
MARTINEZ, 2006). Elevada atividade de GST foi também reportada por BEYER et al. 
(1996) e STIEN et al. (1998) em peixes capturados em locais poluídos. Estes autores sugerem 
que a enzima foi induzida por contaminantes orgânicos, como o petróleo.  
A exposição de Carassius auratus à fração solúvel em água de óleo diesel resultou em 
aumento na atividade da GST (ZHANG et al., 2004) e o aumento na atividade GST também 
foi observada por SILVA et al. (2009), utilizando a espécie Astyanax sp exposta em água de 
região afetada por derramamento de petróleo. Exposição de Oreochromis mossambicus à 
HPAs mostrou uma indução da atividade de GST em elevadas concentrações de HPAs, 
enquanto que em baixas concentrações, uma inadequada conjugação com metabólitos reativos 
foi observada, causando danos aos tecidos (SHAILAJA; D’SILVA, 2003). 
TELES; SANTOS; PACHECO (2003) relataram aumento significativo na atividade de 
GST somente a 2 e 48 h de exposição a 0,9 µM de naftaleno, porém verificaram que essa 
concentração induziu um geral aumento na GST durante todo o experimento. Nossos 
resultados, em exposição subcrônica ao naftaleno, mostraram apenas indução da GST pelo 
naftaleno na concentração 3 mg/l em Astyanax sp.   
O aumento da atividade da GST tem sido associado com uma adaptação defensiva do 
organismo contra uma variedade de compostos orgânicos presentes no ambiente (VAN DER 




Estresse oxidativo tem sido associado com exposição à HPAs (STEPHENSEN et al., 
2003; STURVE et al., 2006) e metais pesados (PARK et al., 2006; SRIVASTAVA; HARISH; 
SHIVANANDAPPA, 2006.). Deficiência no sistema antioxidante das células pode levar a um 
aumento na concentração de hidroperóxidos, promovendo a peroxidação de lipídeos (LPO) e 
causar dano celular com a geração de EROs (REGOLI et al., 2005). 
Quanto à medição nos níveis de peroxidação lipídica (LPO) em R. quelen foi 
observada diferença entre os controles (negativo e com etanol) em relação às concentrações 
de naftaleno. Ao compararmos as diferentes concentrações, observamos diferenças entre as 
concentrações 0,005 mg/l e 3 mg/l, não sendo observada diferença entre as concentrações 
0,005 mg/l e 0,06 mg/l; nem diferença significativa entre as concentrações 0,06 mg/l e 3 mg/l. 
Nessa análise, observou-se um efeito dose-resposta, pois quanto maior a concentração do 
naftaleno, menores os níveis de lipoperoxidação nesta espécie.  
Em Astyanax sp, na análise da LPO foi somente observada diferença na comparação 
entre os grupos controle, controle com etanol, concentrações 0,005 mg/l e 0,06 mg/l em 
relação ao grupo exposto à concentração 3 mg/l. Nesse grupo, exposto à maior concentração 
de naftaleno, foi observado aumento significativo no níveis de peroxidação de lipídeos. 
SCHIRMER et al. (1998) em célula branquial de Oncorhynchus mykiss, comprovaram que 
HPAs com dois ou três anéis benzênicos conjugados causam efeito citotóxico, especialmente 
devido à perturbação geral na membrana da célula.  
A peroxidação de lipídeos é um marcador de efeito, que informa os danos causados 
aos lipídeos biológicos por EROs formadas naturalmente durante os processos metabólicos, 
mas também aumentadas após a exposição à xenobióticos (LIVINGSTONE, 2001; 
VALAVANIDIS et al., 2006). LPO ocorre quando danos causados por EROs não podem ser 
neutralizados pelas defesas naturais contra estresse oxidativo e é responsável pela 
desestabilização da membrana e das enzimas ligadas às membranas (PORTER; CALDWELL; 
MILLS, 1995). 
Hidrocarbonetos aromáticos halogenados e HPAs são xenobióticos capazes de gerar 
metabólitos mutagênicos, quebras no DNA, EROs e estresse oxidativo.  Em geral, organismos 
de ambientes poluídos mostram um aumento nos processos de LPO (FERREIRA; 
MORADAS-FERREIRA; REIS-HENRIQUES, 2005). O DNA no núcleo da célula é outro 
componente celular-chave particularmente susceptível aos danos oxidativos ocasionados por 
espécies reativas de oxigênio (CERUTTI, 1985). 
Muitos estudos têm demonstrado aumento da peroxidação lipídica em vários tecidos 




defensivo agrícola Paraquat e bagres expostos a sedimento contaminado com HPA, dentre 
outros (STEGEMAN et al., 1992). Assim, a peroxidação lipídica tem potencial para ser 
utilizada como biomarcador.  
O naftaleno, nas concentrações testadas nesse trabalho e através dos biomarcadores 
genéticos e bioquímicos utilizados, apresentou toxicidade para as espécies nativas. Em R. 
quelen, os biomarcadores que apresentaram resposta frente às concentrações do naftaleno 
foram micronúcleo písceo, ensaio cometa com sangue, AchE cerebral e muscular e LPO. Em 
Astyanax sp, com exceção da AchE cerebral, todos os biomarcadores utilizados (teste do 
micronúcleo písceo, ensaio cometa com sangue, atividades da AchE muscular, da EROD e da 
GST e medição dos níveis de LPO) foram sensíveis à contaminação do naftaleno.   
Quanto às concentrações testadas, a concentração 0,005 mg/l de naftaleno, a menor 
utilizada nesse trabalho, foi suficiente para induzir quebras no DNA das duas espécies 
estudadas, e em R. quelen provocou diminuição nos níveis de peroxidação lipídica. Em 
lambaris, Astyanax sp, além de aumentar os níveis de danos ao DNA observados através do 
ensaio cometa em sangue, o naftaleno também foi responsável pela inibição da AchE no 
músculo. 
A concentração 3 mg/l, a mais alta utilizada em nosso trabalho, induziu aumento na 
freqüência de micronúcleos e de alterações morfológicas nucleares, aumento significativo na 
atividade da AchE cerebral e diminuição da AchE muscular em R. quelen. Em Astyanax sp, 
induziu aumento na freqüência de micronúcleos e de alterações morfológicas nucleares, 
aumento na atividade das enzimas de biotransformação (EROD e GST) e aumento nos níveis 
de lipoperoxidação, além de diminuição da AchE muscular, que já havia sido observada na 
concentração 0,005 mg/l.   
Desse modo, podemos concluir que nas concentrações testadas, o naftaleno apresentou 
toxicidade às espécies de peixes nativas R. quelen e Astyanax sp, toxicidade essa detectada 
através dos biomarcadores genéticos e bioquímicos. Também podemos destacar que a espécie 
Astyanax sp se mostrou mais susceptível ao xenobiótico naftaleno que R. quelen em quase 
todas os biomarcadores, indicando que Astyanax sp pode ser mais sensível a menores 
concentrações do naftaleno do que a espécie R. quelen. 
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Figura 01 - Célula com núcleo normal (a), células micronucleadas (b-d) e células com 
alterações morfológicas nucleares (e-p) observadas nos exemplares de Rhamdia quelen 





Figura 02 - Biomarcadores Genéticos em R. quelen. (a) Freqüência do número de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares observadas nos diferentes grupos, controle, 
controle com EtOH: etanol e expostos às diferentes concentrações de naftaleno e (b) Escores 
obtidos no ensaio cometa com sangue observados nos diferentes grupos, controle, controle 
com EtOH: etanol e expostos às diferentes concentrações de naftaleno. Letras iguais indicam 









Figura 03 - Biomarcadores Bioquímicos em R. quelen. Acetilcolinesterase Cerebral e 
muscular, Etoxiresorufina-O-deetilase, Glutationa S-transferase e Lipoperoxidação nos 
diferentes grupos, controle, controle com EtOH: etanol e expostos às diferentes concentrações 
de naftaleno. Letras iguais indicam falta de diferença estatística significativa e letras 







Figura 04 - Célula com núcleo normal (a) e células com alterações morfológicas nucleares (b-





Figura 05 - Biomarcadores Genéticos em Astyanax sp. (a) Freqüência do número de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares observadas em Astyanax sp  nos diferentes 
grupos, controle, controle com EtOH: etanol e expostos às diferentes concentrações de 
naftaleno e (b) Escores obtidos no ensaio cometa com sangue observados em Astyanax sp nos 
diferentes grupos, controle, controle com EtOH: etanol e expostos às diferentes concentrações 
de naftaleno. Letras iguais indicam falta de diferença estatística significativa e letras 










Figura 06 - Biomarcadores Bioquímicos em Astyanax sp. Acetilcolinesterase Cerebral e 
muscular, Etoxiresorufina-O-deetilase, Glutationa S-transferase e Lipoperoxidação nos 
diferentes grupos, controle, controle com EtOH: etanol e expostos às diferentes concentrações 
de naftaleno. Letras iguais indicam falta de diferença estatística significativa e letras 







No Brasil, assim como em outros países em desenvolvimento, os critérios para 
classificação dos corpos de água são exclusivamente baseados em análises físicas e químicas 
e as análises químicas são normalmente restritas à identificação de um limitado número de 
contaminantes, especialmente metais, na água e fornecem pouca informação sobre a presença 
de contaminantes orgânicos como hidrocarbonetos e pesticidas na água e no sedimento. Dessa 
forma, metodologias alternativas para avaliação da qualidade da água e monitoramento 
ambiental são urgentemente necessárias (CAMARGO; MARTINEZ, 2006). 
O impacto de poluentes na biota aquática pode ser avaliado por testes de toxicidade 
que são usados para detectar e avaliar os efeitos potencialmente toxicológicos de químicos 
nos organismos aquáticos. Entretanto, poucas pesquisas têm sido realizadas sobre o impacto 
de contaminantes em ecossistemas tropicais (LACHER; GOLDSTEIN, 1997). 
Os efeitos de contaminantes em peixes podem se manifestar em vários níveis de 
organização biológica. Podem ser observadas disfunções fisiológicas, alterações estruturais 
em órgãos e tecidos e alterações no comportamento, que podem resultar em prejuízo de 
crescimento e reprodução (ADAMS et al., 1990). As respostas biológicas ao estresse 
provocado por poluentes são denominadas biomarcadores e podem ser utilizadas para 
identificar sinais precoces de danos aos peixes. Os biomarcadores são excelentes ferramentas 
para monitorar a saúde do ecossistema aquático e têm sido incluídos em vários programas 
modernos de monitoramento ambiental de países desenvolvidos (WALKER  et al., 1996).  
A fim extrair os dados relevantes e ecologicamente significativos dos testes de 
toxicidade aquática, não somente testes apropriados mas também organismos apropriados 
devem ser usados. Quando possível, devem ser estudadas espécies que são nativas ou 
representativas do ecossistema que pode estar impactado (RAND; WELLS; MCCARTHY, 
1995). Entretanto, poucas espécies de peixe nativas têm sido empregadas nos testes de 
toxicidade no Brasil. Pouco se sabe sobre a sensibilidade de espécies de peixes neotropicais 
aos químicos que são poluentes. Até o presente, as diretrizes toxicológicas para metais na 
maioria dos países tropicais são geralmente derivados de dados coletados em ecossistemas 
não tropicais (OLIVEIRA RIBEIRO et al., 1996). 
Principalmente na Europa e na América do Norte alguns biomarcadores foram 
padronizados para espécies locais para uso em estudos de campo. Nas espécies de peixes do 
Brasil, estes biomarcadores necessitam padronização para sua subseqüente utilização como 




para o uso de indicadores biológicos no ambiente aquático, especialmente devido ao fato de 
grande variedade de poluentes chegar a esse sistema. Espécies de peixes são usadas como 
bioindicadoras, uma vez que elas são prontamente expostas a diversos contaminantes 
antropogênicos (KLEMZ et al., 2010). 
 No Brasil, poucos são os estudos focando o uso de biomarcadores em espécies de 
peixes nativas como ferramenta para avaliação da qualidade da água (WILHELM FILHO et 
al., 2001; WINKALER et al., 2001; MARTINEZ; CÓLUS, 2002; MARTINEZ; SOUZA, 
2002; KATSUMITI et al., 2009; SILVA et al., 2009), assim como também são poucos os 
bioensaios realizados para verificação da toxicidade de compostos químicos nas espécies 
nativas. Nesse sentido, realizamos bioensaios para verificar a toxicidade de três diferentes 
compostos químicos (pesticida fipronil, nitrato de chumbo e naftaleno) nas espécies de peixe 
nativas Rhamdia quelen e Astyanax sp.  
Rhamdia quelen, ou jundiá, é uma espécie de peixe com distribuição neotropical, 
sendo encontrado do sul do México até o centro da Argentina (SILFVERGRIP, 1996). É uma 
das espécies nativas mais promissoras para o cultivo, despertando interesse de muitos 
piscicultores, pois apresenta rápido crescimento, hábito alimentar onívoro, fácil adaptação ao 
manejo em criações intensivas, boa produtividade em açudes e alto potencial de 
comercialização (GOMES et al., 2000). São generalistas no que diz respeito à escolha do 
alimento (GOMES et al., 2000), e essa característica contribui para sua adaptação ao alimento 
artificial, e assim, para sua domesticação. Esse fato desperta o interesse por parte de 
pesquisadores e produtores (CARNEIRO; MIKOS, 2005).   
A revisão mais recente, realizada por LIMA et al., (2003), cita 86 espécie do gênero 
Astyanax. São conhecidos popularmente como lambaris na região Sul (BRITSKI, 1972), com 
a maioria das espécies onívora e hábitos de forrageamento muito ativos (BRITSKI; SATO; 
ROSA, 1988). Possuem grande valor ecológico como espécie forrageira (GODOY, 1975), 
com papel essencial no equilíbrio dos ecossistemas (SANTOS, 1981). 
Danio rerio, popularmente conhecido como peixe zebra ou paulistinha, é originário da 
Ásia e uma espécie facilmente mantida em condições controladas de laboratório (temperatura 
da água em torno de 25,0 ± 0,5
o
C, pH 7,0 ± 0,2 e fotoperíodo de 12h claro/12h escuro), não 
requer muitos cuidados para sua criação e é facilmente encontrado em lojas comerciais 
(WESTERFIELD, 2000). Na última década, o peixe zebra transformou-se em um organismo 
modelo nos campos da biomedicina, ecotoxicologia e genética (BOPP; LETTIERI, 2007). 
Experimentos com peixe-zebra são significativamente fáceis, rápidos e baratos (BRESOLIN, 




toxicologia e da ecotoxicologia, como um organismo vertebrado não-mamífero na avaliação 
de risco e na regulamentação; e o seqüenciamento completo do seu genoma impulsionou para 
que a comunidade científica reconhecesse o peixe zebra como principal organismo vertebrado 
nos campos acima mencionados (BOPP; MINUZZO; LETTIERI, 2006).  
Para avaliação da toxicidade subcrônica do pesticida fipronil para as espécies de 
peixes nativas R. quelen e Astyanax sp e para a espécie exótica D. rerio, utilizamos 
concentrações relativamente baixas (0,10 µg/l o limite aceito em águas pela comunidade 
européia; 0,05 µg/l a metade deste limite e uma concentração ambientalmente realística: 0,23 
µg/l) por período prolongado de tempo (60 dias de exposição), com reposição de 1/3 da água 
e do contaminante a cada 72 horas.  
O fipronil é um inseticida registrado nos Estados Unidos em 1996, usado para uma 
variedade de pragas, inclusive como ectoparasiticida na veterinária e como defensivo agrícola, 
especialmente para controle de formigas. Apesar de largamente utilizado, a literatura referente 
aos possíveis efeitos adversos desta substância ainda é extremamente limitada (OHI et al., 
2004). Sua toxicidade em peixes varia de acordo com a espécie, sendo altamente tóxico ao 
Lepomis macrochirus (CL50 96 h = 85 µg/l), à Oncorhynchus mykiss (CL50 96 h = 248 µg/l) 
e à Cyprinus carpio (CL50 96 h = 430 µg/l). Também é muito tóxico à Oreochromis niloticus 
(CL50 96 h = 42 µg/l) e P. reticulata (CL 50 96h inferior a 100 µg/l, segundo MANRIQUE, 
2009), afeta o crescimento larval na Oncorhynchus mykiss em concentrações superiores a 6,6 
µg/l (PAN-UK, 2007). Além disso, esse composto também é bioacumulado em peixes (COX, 
2007). É classificado como possível carcinógeno humano (EPA, 1996). A literatura relata que 
alguns de seus metabólitos são ainda mais tóxicos (SCHLENK et al., 2001). Teve seu uso 
banido em alguns países como França, Itália, Alemanha e Eslovênia.  
Um grupo teste de lambaris (Astyanax sp; N=15) expostos à concentração 0,63 µg/l de 
fipronil, também ambientalmente realística (CARY et al., 2004), apresentou morte de todos os 
peixes algumas horas após a primeira exposição (dados não mostrados no capítulo 2 desta 
tese). Esse resultado indica que a espécie Astyanax sp é bastante sensível ao xenobiótico 
fipronil em baixas concentrações. Em crustáceos, Amphiascus tenuiremis, essa concentração 
de fipronil causou diminuição do número de ovos de fêmeas e diminuiu a sobrevivência de 
machos (CARY et al., 2004).   
Nas concentrações utilizadas (0,05; 0,10 e 0,23 µg/l) podemos verificar que o fipronil 
apresentou toxicidade para as espécies nativas R. quelen e Astyanax sp, tendo em vista que a 
exposição ao xenobiótico foi evidenciada através dos biomarcadores bioquímicos e genéticos 




Em R. quelen os biomarcadores que apresentaram resposta frente às concentrações de 
fipronil foram teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa, atividades da AchE cerebral e da 
GST. Em Astyanax sp foram o ensaio cometa e atividades da AchE muscular e da GST. Na 
espécie D. rerio somente a análise da atividade da AchE apresentou-se alterada frente às 
concentrações de fipronil. Concluímos assim, a necessidade de testar a toxicidade dos 
compostos nas espécies nativas, já que existem muitas diferenças de resposta entre as 
espécies. Nos bioensaios seguintes, com chumbo inorgânico e naftaleno, optamos por não 
utilizarmos mais a espécie D. rerio, tendo em vista o trabalho oneroso em sacrificar número 
elevado de peixes, o pequeno tamanho destes e a relativa falta de sensibilidade dessa espécie 
na exposição ao fipronil.  
Quanto às concentrações de fipronil testadas, a concentração 0,05 µg/l, a menor 
utilizada nesse trabalho, alterou a atividade de AchE em R. quelen e na espécie Astyanax sp 
provocou quebras no DNA detectados através do ensaio cometa, provocou diminuição 
significativa na AchE muscular e indução de GST. As demais concentrações testadas também 
provocaram alterações em outros biomarcadores. Desse modo, podemos concluir que, nas 
concentrações testadas, o fipronil apresentou toxicidade às espécies de peixes nativas R. 
quelen e Astyanax sp. A concentração de fipronil em águas recomendada como segura pela 
Comunidade Européia (0,10 µg/l) apresenta riscos para a comunidade de peixes sendo a 
Legislação brasileira ainda mais falha, uma vez que não apresenta limites para esse composto 
em águas.  
O capítulo 3 desta tese apresenta os resultados de toxicidade do chumbo inorgânico 
para as espécies de peixe nativas R. quelen e Astyanax sp, através da utilização de 
biomarcadores genéticos e bioquímicos. O chumbo é um elemento não essencial que ocorre 
naturalmente no ambiente, porém as concentrações mais elevadas encontradas na natureza são 
resultado de atividades humanas (GARCÍA-LESTÓN et al., 2010). É um metal altamente 
tóxico e seus efeitos biológicos conhecidos são sempre deletérios (PATTEE; PAIN, 2002). 
Sua toxicidade é particularmente importante devido à sua persistência no ambiente 
(OGUNSEITAN; YANG; ERICSON, 2000; GURER-ORHAN; SABÝR; ÖZGÜNES, 2004). 
O chumbo entra no sistema aquático devido à erosão superficial do solo e deposição 
atmosférica. A absorção de chumbo por organismos aquáticos pode ocorrer através da pele, 
brânquias, além da via alimentar (TAO et al., 1999). 
Em condições normais, a concentração de chumbo encontrado em águas varia de 
0,0006 -/0,12 mg/l (DEMAYO et al., 1982) embora concentrações tão elevadas como 0,89 




al. (1979) verificaram a concentração de chumbo de 0,04 mg/l. A Agência de Proteção 
Ambiental dos Estados Unidos (EPA) estabelecia em 1976 como a concentração máxima 
permitida em água doce, para a sobrevivência de organismos aquáticos, a concentração de 
0,03 mg/l (EPA, 1976). No Brasil, em estudo realizado por TERRA et al. (2008), a 
concentração de chumbo em músculo de peixes coletados no ambiente, excedeu o limite 
máximo permitido em peixes para consumo humano (2 µg Pb/g peixe, ANVISA, 2003).  
Para avaliação da toxicidade subcrônica do chumbo inorgânico, realizamos exposições 
laboratorias das duas espécies de peixes R. quelen e Astyanax sp com nitrato de chumbo, em 
três diferentes concentrações: 0,01 mg/l (limite aceito em águas classes 1 e 2 pelo CONAMA 
- Resolução 357 de 2005 - e limite aceito pela WHO, 1993) e duas concentrações 
ambientalmente realísticas segundo LENNTECH (2010): 0,03 mg/l e 0,10 mg/l, pelo período 
de 30 dias, com reposição de 1/3 da água e do contaminante a cada 72 horas. 
Nas concentrações utilizadas nesse trabalho e através dos biomarcadores genéticos e 
bioquímicos utilizados, verificamos que o chumbo inorgânico apresentou toxicidade para as 
espécies nativas. Em R. quelen, os biomarcadores que apresentaram resposta frente às 
concentrações de chumbo inorgânico foram ensaio cometa com sangue, AchE muscular, 
EROD e LPO e em Astyanax sp foram o teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa com 
sangue e atividades da AchE muscular e da GST.   
Quanto às concentrações testadas, a concentração 0,01 mg/l de nitrato de chumbo, a 
menor utilizada nesse trabalho e aceita pelo CONAMA (2005), foi suficiente para aumentar a 
atividade de AchE muscular nas duas espécies, e em R. quelen provocou diminuição na 
atividade da EROD e dimuição dos níveis de LPO. Em Astyanax sp, foram observados danos 
ao DNA através do ensaio cometa em sangue e diminuição da atividade da GST. As 
concentrações comuns no ambiente, 0,03 mg/l e 0,10 mg/l, também provocaram danos ao 
DNA de R. quelen e a concentração 0,1 mg/l provocou aumento na freqüência de 
micronúcleos e alterações morfológicas nucleares em Astyanax sp.  
Pela Resolução 357 (CONAMA, 2005), a concentração máxima de chumbo total 
permitida em águas de classes 1 e 2 é 0,01 mg/l. Através de nossas análises, verificamos que 
essa concentração foi capaz de provocar alterações bioquímicas e genéticas nas espécies de 
peixes R. quelen e Astyanax sp. Esses resultados indicam que essa concentração não seja a 
mais adequada como a aceita em nossa legislação, pois afeta parâmetros biológicos nas 
espécies de peixes nativas.  
No capítulo 4 dessa tese verificamos a toxicidade subcrônica do naftaleno, através da 




espécies de peixe R. quelen e Astyanax sp ao naftaleno por 28 dias, sendo que as 
concentrações testadas foram: 0,005 mg/l (limite estabelecido pela EPA em águas 
superficiais, IRWIN et al., 1997) e duas concentrações citadas na literatura, utilizadas em 
outras espécies de peixes: 0,06 mg/l (AAS et al., 2000) e 3 mg/l (ÇAVAS; ERGENE-
GÖZÜKARA, 2005), ambientalmente realísticas de locais pouco poluídos. 
O naftaleno é um dos HPAs mais intensivamente estudado devido à sua alta 
toxicidade, baixa sensibilidade à fotoxidação, elevada persistência na água e baixo peso 
molecular (VIJAYAVEL et al., 2004). Em particular, o naftaleno e seus derivados como 
alquilnaftaleno, são os mais abundantes HPAs presentes em óleos crus (AAS et al., 2000) e 
freqüentemente encontrados em ambientes poluídos (LEE; ANDERSON, 2005).  Acredita-se 
que os naftalenos e fenantrenos sejam os principais responsáveis pela toxicidade aguda do 
óleo cru (ANDERSON et al., 1974  apud POLLINO; HOLDWAY, 2002). Óleos crus contêm 
aproximadamente 1,5% de HPAs, dos quais o naftaleno é o principal componente perfazendo 
65% da constituição de HPAs totais (TRUSCOTT; IDLER; FLETCHERET, 1992). 
A exposição ao naftaleno induziu uma variedade de respostas, em nível celular e 
sistêmico em peixes teleósteos (NAVAS; SEGNER, 2000; TELES; PACHECO; SANTOS, 
2003; THOMAS; BUDIANTARA, 1995). Em Oncorhynchus mykiss, exposição ao naftaleno 
provocou diminuição nos níveis de hormônios esteróides do plasma e afetou o metabolismo 
de energia em diversos órgãos, inclusive o cérebro, de maneiras dose e tempo dependentes 
(TINTOS et al., 2007). 
O impacto do naftaleno em humanos e outros mamíferos têm sido estudados 
extensivamente (ORZALESI; MIGLIAVACCA; MIGLIOR, 1994). Entretanto, um número 
limitado de estudos tem sido conduzido para avaliar toxicidade do naftaleno em espécies 
aquáticas, notadamente peixes. A literatura recente da toxicidade do naftaleno em teleósteos 
abrange estudos de histopatologia (DI MICHELE; TAYLOR, 1978), fisiologia (KRAHM et 
al., 1984) e relações estrutura-toxicidade (BLACK et al., 1983). Mais recentemente, 
citoxicidade (SCHIRMER et al., 1998), tempo de vida (GERT-JAN DE MAAGD et al., 1997) 
e respostas antioxidantes foram avaliadas. Porém, a maioria dos trabalhos que vem sendo 
realizados se restringem às espécies de peixes marinhos (SIMONATO; ALBINATI; 
MARTINEZ, 2006).  
Através dos biomarcadores genéticos e bioquímicos utilizados, verificamos que o 
naftaleno apresentou toxicidade para as espécies de peixe nativas de água doce, mesmo em 
baixas concentações. Em R. quelen, os biomarcadores que apresentaram resposta frente à 




e muscular e LPO. Em Astyanax sp, com exceção da AchE cerebral, todos os biomarcadores 
utilizados (teste do micronúcleo písceo, ensaio cometa com sangue, atividades da AchE 
muscular, da EROD e da GST e medição dos níveis de LPO) foram sensíveis à exposição ao 
naftaleno.  
Quanto às concentrações testadas, a concentração 0,005 mg/l de naftaleno, a menor 
utilizada nesse trabalho, foi suficiente para induzir quebras no DNA das duas espécies 
estudadas, e em R. quelen provocou diminuição nos níveis de peroxidação lipídica. Em 
lambaris, Astyanax sp, além de aumentar os níveis de danos ao DNA observados através do 
ensaio cometa em sangue, o naftaleno também foi responsável pela inibição da AchE no 
músculo.  
A concentração 3 mg/l, a mais alta utilizada em nosso trabalho, induziu aumento na 
freqüência de micronúcleos e de alterações morfológicas nucleares, aumento significativo na 
atividade da AchE cerebral e diminuição da AchE muscular em R. quelen. Em Astyanax sp, 
induziu aumento na freqüência de micronúcleos e de alterações morfológicas nucleares, 
aumento na atividade das enzimas de biotransformação (EROD e GST) e aumento nos níveis 
de lipoperoxidação, além de diminuição da AchE muscular, que já havia sido observada na 
concentração 0,005 mg/l.   
Desse modo, podemos concluir que nas concentrações testadas, o naftaleno apresentou 
toxicidade às espécies de peixes nativas de água doce R. quelen e Astyanax sp, toxicidade essa 
detectada através dos biomarcadores genéticos e bioquímicos.  
Apesar de muito ainda se desconhecer sobre a ação dos químicos nas espécies de 
peixes nativas, verificamos que os biomarcadores empregados nesse trabalho apresentaram 
resultados satisfatórios, pois os biomarcadores apresentaram sensibilidade frente às 
contaminações, mesmo quando as exposições foram realizadas em baixas concentrações.   
Como conclusão, verificamos a toxicidade dos compostos químicos fipronil, nitrato de 
chumbo e naftaleno para as espécies de peixe nativas R. quelen e Astyanax sp. Esses 
resultados indicam que as duas espécies podem ser utilizadas como bioindicadoras, pois, 
apesar de diferentes respostas entre as espécies, as duas apresentaram biomarcadores sensíveis 
para discriminar a exposição a agentes químicos com estrutura variada como, nesse caso, um 
pesticida com estrutura química complexa, metal inorgânico e hidrocarboneto policíclico 
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Metodologia detalhada para Biomarcadores Genéticos 
 
Teste do Micronúcleo Písceo 
 A fim de se verificar a freqüência de micronúcleos em hemácias periféricas, foi 
empregada a técnica descrita por HEDDLE (1973) e SCHMID (1975), com algumas 
modificações.  
A técnica aplicada consistiu das etapas: 
a) As lâminas foram bem limpas e identificadas. 
b) Ao se coletar o sangue do peixe, colocou-se uma gota na superfície da lâmina. 
c) Com o auxílio de uma lamínula, foi feito um esfregaço, espalhando o sangue sobre a 
superfície da lâmina (técnica de extensões sanguíneas). 
c) Foi confeccionada uma lâmina por peixe.  
e) As lâminas, após a secagem ao ar, foram fixadas em etanol 96% por 30 minutos em 
cubetas. 
f) As lâminas foram coradas com Giemsa 10% diluída em tampão fosfato (pH 6,8) por 10 
minutos e lavadas em água corrente. 
g) Foram analisadas 2000 células de cada peixe em teste cego, sendo que somente foram 
consideradas na análise hemácias nucleadas com membrana nuclear e citoplasmática intactas. 
Foram consideradas como micronúcleos partículas que, em relação ao núcleo principal, não 
excederam 1/3 do seu tamanho, apresentavam-se nitidamente separadas, com bordas 
distinguíveis e com mesma cor e refringência do núcleo. As alterações na forma elíptica 
normal dos núcleos das hemácias que não se enquadraram no conceito de micronúcleo, 
também foram analisadas, sendo descritas como alterações morfológicas nucleares 












 A técnica utilizada foi a descrita por SPEIT e HARTMANN (1999), sendo feitas 
algumas alterações, conforme FERRARO, 2003. Antes da coleta do material para análise, 
foram preparadas as lâminas com cobertura de agarose e a agarose de baixo ponto de fusão 
(LMP) segundo as etapas descritas a seguir.  
Preparação das lâminas com cobertura de agarose 
a) Foram dissolvidos 1,5 g de agarose normal em 100 ml de PBS em Erlenmeyer, com 
agitação por duas horas. Essa mistura foi então levada ao forno de microondas até sua fervura 
e completa dissolução. 
b) Após fervura, a agarose foi deixada em temperatura ambiente. Após a solidificação da 
agarose, esta foi picada e levada novamente ao forno de microondas. Essa etapa foi repetida 
mais uma vez. Ao final desse processo, a agarose foi mantida em banho-maria a 70ºC. 
c) As lâminas, previamente limpas, foram então mergulhadas na agarose aquecida, sendo o 
lado da lâmina contendo a porção não esmerilhada limpo com um lenço de papel. 
d) As lâminas foram deixadas overnight em superfície plana e à temperatura ambiente para 
solidificar a cobertura de agarose. 
 
Preparação da agarose de baixo ponto de fusão (LMP) 
a) Foram dissolvidos 100 mg de agarose normal em 20 ml de PBS. 
 b) Essa solução foi então levada para fervura em forno de microondas somente uma vez. 
c) A agarose foi mantida em geladeira até o momento do uso, quando foi então aquecida em 
banho-maria e mantida em 37ºC. 
 Os animais sacrificados foram previamente anestesiados e o material coletado (sangue 
e tecido hepático) foi armazenado em tubo de microcentrífuga do tipo ependorf e mantido sob 
refrigeração e ao abrigo da luz até a montagem das lâminas.  
 
Ensaio Cometa com Sangue 
Para o ensaio cometa com sangue, o procedimento para montagem das lâminas 
consistiu das seguintes etapas: 
 a) Foram coletados 10 µl de sangue de cada animal e misturados com 1 ml de soro bovino 
fetal. Desta solução, foram coletados 10 µl e misturados com 120 µl de agarose LMP, 
previamente preparada e levemente aquecida (37ºC).  
b) Esta suspensão celular foi então depositada sobre uma lâmina que já estava com a 




c) Após a deposição da mistura agarose LMP e suspensão celular sobre a lâmina, esta foi 
então coberta com lamínula e levada a geladeira por 15 minutos. 
d) Depois de decorrido o tempo de refrigeração, as lamínulas foram gentilmente retiradas. 
e) As lâminas foram acondicionadas em cubetas contendo a solução de lise por 24 horas.  
f) Após o tempo na solução de lise, as lâminas foram transferidas para a cuba de eletroforese. 
As lâminas foram colocadas em uma cuba horizontal e, quando necessário, os espaços 
existentes foram preenchidos com lâminas limpas. 
g) A cuba foi mantida sob refrigeração e no escuro. 
h) Na cuba de eletroforese, foi suavemente adicionada a solução de eletroforese com pH >13, 
de maneira a cobrir as lâminas. 
i) Antes do início da corrida eletroforética, as lâminas ficaram na solução de eletroforese por 
30 minutos para a desespiralização do DNA. 
j) Em seguida, iniciou-se a corrida de eletroforese a 25V e 300 mA por 25 minutos. 
l) Após o tempo de corrida, as lâminas foram retiradas da cuba e neutralizadas com um 
tampão de neutralização (pH 7,5) por 5 minutos. Esse processo foi realizado em três seções, 
com 5 minutos para cada seção. A neutralização foi realizada aplicando diretamente o tampão 
sobre as lâminas com o auxílio de uma pipeta sobre uma superfície plana.  
m) Após a secagem em temperatura ambiente, as lâminas foram fixadas em etanol 96% por 5 
minutos. 
n) As lâminas foram então guardadas para posterior coloração e visualização.  
o) Para a coloração, foram adicionados 25 µl de brometo de etídeo (0,02 g/ml) em cada 
lâmina, coberta com lamínula e levada ao microscópio de epifluorescência com aumento de 
400x. 
p) Foram analisados, em teste cego, 100 nucleóides em cada lâmina. 
q) Os núcleos foram classificados de acordo com o dano, conforme o comprimento da cauda 
formada após a corrida eletroforética. Os núcleos foram classificados em: 0 (sem dano 
aparente), 1 (dano pequeno), 2 (dano médio), 3 (dano máximo) e 4 (núcleo destruído ou em 
apoptose). 
r) Foi realizada a quantificação dos tipos de danos e a atribuição de escores em cada classe. 
Os escores foram obtidos através da multiplicação do número de cometas encontrados em 





Metodologia detalhada para Biomarcadores Bioquímicos 
 
Atividade da enzima acetilcolinesterase em cérebro 
Foram retirados os cérebros dos animais e acondicionados em frasco de 
microcentrífuga do tipo ependorf e mantidos em gelo e posteriormente transferidos para 
freezer –70ºC. 
Para análise da acetilcolinesterase, após descongelados, os cérebros foram 
homogeneizados em tampão fosfato 0,1 M pH 7,5 (proporção 1:1) utilizando homogeneizador 
de pequenas amostras. Os homogeneizados foram mantidos em gelo e ao término, foram 
centrifugados por 20 min a 4ºC e 10.000 g. O homogeneizado armazenado foi diluído em 
tampão fosfato 7.5 na proporção 1:5. Também foi separada uma alíquota (50 µl) de cada 
amostra para dosagem de proteínas pelo método de Bradford. Após, os ependorfes foram 
agitados em vórtex e mantidos refrigerados em gelo. Foram preparadas a solução de DTNB 
(ácido 2 nitrobenzóico) 0,75mM e de ACT (acetilcolina iodeto) 9mM. 
Na microplaca, foi adicionado 50 µl da amostra diluída, 200 µl de DTNB 0,75 mM e 
50 µl de ATC 9 mM. Foram realizadas leituras de absorbâncias em leitor de placas em 
405nm.  A dosagem das proteínas foi feita através do método de Bradford (1976) com curva 
de BSA (soro de albumina bovina) como padrão. 
     
 
Atividade de Acetilcolinesterase em Músculo 
a) Foram retirados fragmentos de músculos sem peles e sem escamas dos animais e 
acondicionados em frasco de microcentrífuga do tipo ependorf e mantidos em gelo e 
posteriormente transferidos para freezer -70ºC. 
b) Para análise da acetilcolinesterase, após serem descongelados, estes fragmentos foram 
homogeneizados em tampão fosfato 0,1 M pH 7,5 na proporção 2 partes de tampão: 1 parte de 
tecido muscular utilizando homogeneizador de pequenas amostras. Os homogeneizados foram 
mantidos em gelo e ao término, foram centrifugados por 20 minutos, a 4ºC e 10.000 x g. O 
sobrenadante foi retirado e aliquotado para leitura da atividade da acetilcolinesterase muscular 








Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) em fígado 
Os fígados dos animais foram retirados e mantidos em tubos do tipo ependorfe em 
gelo. Posteriormente foram mantidos em freezer -70ºC. Para análise das enzimas GST, EROD 
e LPO, alíquotas de fígado após serem descongelados, foram homogeneizados em tampão 
fosfato 0,1M pH 6,5 utilizando homogeneizador de pequenas amostras. Os homogeneizados 
foram mantidos em gelo centrifugados por 20 min, a 4ºC e 10.000g. O sobrenadante foi 
retirado, aliquotado em ependorfes e mantido em freezer -70ºC.  
 Para atividade da EROD, foram preparadas soluções de 7-etoxiresorufina 260 µM em 
metanol (solução estoque) e 20 mM de NADPH (solução estoque). Para uso, foram 
preparadas as soluções 2,6µM de 7-ER em tampão TRIS-NaCl pH 7,5 e 2,6 mM de NADPH.  
 Para análise da atividade, foram pipetados em microplaca escura 50 µl da amostra pura 
(homogeneizado aliquotado em freezer -70
o
C ; 4 réplicas) e 200 µl da solução de 7 ER 2,6µM 
e após incubação por 5 minutos, foram adicionados 10 µl da solução de NADPH 2,6 mM. Foi 
realizada a leitura, em fluorímetro de microplaca, da atividade da enzima utilizando os filtros 
530 nm e 590nm (excitação e emissão, respectivamente) por 10 minutos, a 27
o
C. Os dados 
foram analisados utilizando uma curva padrão da resorufina.       
 
Glutationa S- transferase (GST) em fígado 
Os fígados dos animais foram retirados e mantidos em tubos do tipo ependorfe em 
gelo. Posteriormente foram mantidos em freezer -70ºC. Para análise das enzimas GST, EROD 
e LPO, alíquotas de fígado após serem descongelados, foram homogeneizados em tampão 
fosfato 0,1M pH 6,5 utilizando homogeneizador de pequenas amostras. Os homogeneizados 
foram mantidos em gelo centrifugados por 20 min, a 4ºC e 10.000xg. O sobrenadante foi 
retirado, aliquotado em ependorfes e mantido em freezer -70ºC.  
Para GST, o homogeneizado foi diluído em tampão fosfato 6.5 na proporção 1:4. 
Também foi separada uma alíquota (10 µl) de cada amostra para dosagem de proteínas pelo 
método de Bradford. Após, os ependorfes foram agitados em vórtex e mantidos refrigerados 
em gelo.  
Foram preparadas a solução mãe GSH + CDNB (1-cloro-2,4-dinitrobenzeno) 
GSH: 3 mM + CDNB: 3 mM para jundiás e 
GSH 2mM + CDNB 2,5 mM para lambaris e paulistinhas.  
Na microplaca, adicionamos 50 µl da amostra diluída + 150 µl da solução reação. A 





Lipoperoxidação (LPO) em fígado 
Os fígados dos animais foram retirados e mantidos em tubos do tipo ependorfe em 
gelo. Posteriormente foram mantidos em freezer –70ºC. Para análise dos níveis de LPO 
alíquotas de fígado após serem descongelados, foram homogeneizadas em tampão fosfato 
0,1M pH 6,5 utilizando homogeneizador de pequenas amostras. Os homogeneizados foram 
mantidos em gelo e ao término, foram centrifugados por 20 min, a 4ºC e 10.000 x g. O 
sobrenadante foi retirado e aliquotado em ependorfes e mantidos em freezer -70ºC. 
 Para LPO, o homogeneizado armazenado em freezer foi diluído em metanol 90% na 
proporção 1:2 - 1 parte de amostra e 1 parte de metanol 90%. Após, os ependorfes foram 
agitados em vórtex e mantidos refrigerados em gelo. O material foi centrifugado por 20 min a 
4ºC e 10.000 x g.  
Foi preparada a solução de reação: 
89 ml de metanol absoluto 
8 ml de água destilada 
0,0076g de xilenol orange em 1 ml de água destilada 
0,25 ml de ácido sulfúrico concentrado 
0,0882g de BHT em 1 ml de etanol absoluto 
0,0098g de sulfato ferroso amoniacal em 1 ml de água destilada 
 Após a centrifugação, o sobrenadante foi retirado e foi adicionado 30 µl em cada poço 
da microplaca (4 réplicas) e 270 µl da solução reação. Após incubação por 30 minutos em 
microplaca envolta papel alumínio e em temperatura ambiente, as amostras foram lidas em 
570 nm em espectrofotômetro de microplaca. 
 
 
 
 
 
 
